UNIVERSITAT POLITECNICA DE VALENCIA

Departamento de Ingenieria Textil y Papelera

UNIVERSITAT
POLITECNICA
DE VALENCIA

EFECTO DE DISTINTAS ESPECIES REACTIVAS
GENERADAS FOTOQUIMICAMENTE SOBRE LA
ELIMINACION DE CONTAMINANTES PRESENTES EN
AGUAS NATURALES

TESIS DOCTORAL

Autor:

Juan Gomis Vicens
Directores:
Dr. Antonio Arques Sanz (U.P.V.)

Dra. Maria Luisa Marin Garcia (U.P.V.)

Mayo 2015






INDICE

1. INTRODUCCION

1.1. La contaminacion del AQUaL...........coiueiireeaniiiaiie ettt 17
1.1.1. IMPOrtancia del BQUA ..........coocuviiiiiiiee e 17
1.1.2. RECUISOS NIAMNCOS ... .ot 18
1.1.3. ContaminacCion del AQUA .........coouueeeiiiiieiiii e 19

1.2. Residuos SOIIOS UMDAN0S ........cooiiiiiiiiieeiee e 21
1.2.1. El problema generado por los residuos sélidos urbanos ..............ccee...e. 22
1.2.2. Fraccion organica de 10s residuos urbanos ...........cccccevviveeiiiiee e, 23
1.2.3. Planta de tratamiento integral de residuos ACEA Pinerolese.................. 25

1.3. CoNtaminantes EMENGENTES .......coiiuriieriiiieeireee e et e et e e st e e e e s sbre e 28
1.3.1. Contaminantes emergentes en aguas naturales ...........cccccevvveeeeiveeennne 28
1.3.2. Compuestos INAUSTIHAIES. ........coiuiiiiiiiee e 30
1.3.3. PESHCITAS ...eeieveeitee ettt 31
1.3.4. Productos farmacéuticos y de higiene personal ............cccccovviveenineennne 33

14. Procesos de oXidacion avanzada..............cvveieeeiiienieenie e

1.4.1. Clasificacion de los procesos de oxidacion avanzada ...

1.4.2. Fotdlisis
1.4.3. AOP basados en 0zono
1.4.4. AOP LEIMNICOS ...ttt eiieie ettt e et et e st e e st e e e stee e e e nnteeeesnbeeeens 40
1.4.5. AOP de alta ENEIgia .......eeeeiiiiiieiiiie ettt 41
1.4.6. AOP basados en perdxido de hidrdgeno ...........cccceeveeieiiiieeniiee e 41
1.4.7. FOLOCALANISIS ...t 47
15. CoNnceptos FOLOQUIMICOS .....ueiirieieiiiii et 52
2. ANTECEDENTES Y TRABAJOS ANTERIORES .......c.coiiiiiiiiiiie e 55
3. OBUIETIVOS ...ttt bttt et b e be ettt esbe e e bt e e s bt e e bbeenbneentreea 67
4. METODOLOGIA EXPERIMENTAL......coivitiiiieteeieictce ettt 71
4.1. REACTHIVOS. ...ttt ettt a e 73
4.1.1. Contaminantes EMENGENTES .........eviiiiieeeriiie et e ettt 73
4.1.2. FOtOCAtaliZAOIES. ... .eeeeiiiiee e 75
4.1.3. SUStaNCIas Bio-OrgANICAS. ......coourieiriiee ittt 80
4.1.4. OLrOS FEACHIVOS ... .eeeeiitiee ettt ettt ettt e e e e

4.2. Lamparas y reactores



4.2.1. SIMUIAAOT SOIAT ...ttt 85
4.2.2. Fotorreactores solares CPC.........cccviiiiiiiieiiiesiee e 86
4.2.3. REACION UV ... 88
4.3. CondiCIONES A€ ENSAYO........uuviiiieeiiiiiiiiee e e e e e e e e e e e e e e e e sarre e e e e e e e enanees 90
4.3.1. Ensayos realizados en simulador solar............ccccveveeeiiiciiiieeee e 90
4.3.2. Ensayos realizados en planta piloto.........ccccccooviivieiiie i 90
43.3. EStudios fOtOfiSICOS ......ccoviiiiiiiiieie e
4.4. Equipos de analisis y técnicas analiticas
4.4.1. Cromatografo liquido de ultra alta resolucion
4.4.2. Analizador de Carbono Organico DiSUElto ..........cccccvevviieeiiiieeeiiiicee e
4.4.3. Fotolisis de destello IASEr..........cvoiviiiiieiiicee e 95
4.4.4. FIUOITMELIOS .o 96
4.4.5. Demanda Quimica de OXIgENO .......cccccuviiiriiiieeiiiee et 97
4.4.6. Demanda Bioquimica de OXigENO0..........eceririeeiiiieeiiiiee e 98
4.4.7. Espectrofotometria UV-Visible ...
4.4.8. LUMINOMEIIO oot e e e e e e e e
4.4.9. Balanza analitiCa..........c.ooeiiiiiiiiiiiee e
4.4.10. PH-MELIO ... e
4.4.11. (7] 0o [ Ted 1109 1] 1 (o J RSP PRPRRRN
4.5. Otros métodos analiticos y de tratamiento de datos
45.1. Relacion DBOs/DQO ......coooeieieieeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee
4.5.2. EOC Y EOM...ciiiiiiieiie ettt ettt
4.5.3. Métodos de andlisis de la toxicidad............cceevieieeriiieeeniiee e
4.5.4. Método para la medicién de la radiacion solar
4.5.5. Método para la determinacion de las constantes cinéticas de reaccién del
radical hidroxilo usando reactivo FENTON ...........ccuuiiiiieiiiiiiiiiieee e 106
4.5.6. Metodologia de superficie de reSpuesta...........ccccveviveeeeriieeeicieee s 107
45.7. Resolucion Multivariante de Curvas-Minimos Cuadrados Alternos....... 110
45.8. Representacion de Stern-VOIMEr ..........cooviveiiiiiie i
45.9. Representacion de Job's............cccceeeevieeene
4.5.10. Representacion de Benesi Hildebrand
RESULTADOS Y DISCUSION .......coouiuiuiieeeeeieeeteete s et
5.1. Estudio de la implicacion del radical hidroxilo en la fotodegradacion de
CONtAMINANTES EMEIGENTES ....eiiiiiiiiitiiiie e e ettt e e e e ettt e e e e e s e abrreeeaeesaanbbreeeeaeeeannees 119

5.1.1.

[ a1 (o To [UTeTox o] o 1NN 119



5.1.2. Tratamiento foto-Fenton ...........cccoeovieiie 120

5.1.3. Espectroscopia de absorcion transitoria..........cccceeeeveccivieeeee e, 121
5.1.4. Propuesta MeCaniStiCa ........c.cceoviiiiiiiiiee e 129
5.1.5. CONCIUSION ... e 130
5.2. Estudio de la implicacion del oxigeno singlete en la fotodegradacion de
CONtAMINANTES EMEINGENTES .....uvviiiiiieeeieeiiiee e e e e et e e e e e e e e e e e e s e r e e e e e e s e sanarereaaeas 132
5.2.1. 1) oo [0 oo o] o U PP 132
5.2.2. Empleo del rosa de bengala como fotocatalizador .............cccceevvveeennee. 132
5.2.3. Espectroscopia de absorcion transitoria..........ccooccveeeiciiesiieee e 134
5.2.4. Propuesta MeCANISHICA .........coivereiiiiie e 140
5.2.5. CONCIUSION ...ttt e neee e e e e 141
5.3. Fotodegradacion utilizando TPP* como fotocatalizador de transferencia
(2 =Tt o] o T PSPPI 142
5.3.1. 1) oo [0 oo o] o IS PR 142
5.3.2. Irradiacion en presencia de TPPY ........cooovoviviveeeeeeeeee e 142
5.3.3. Participacion del estado excitado singlete del TPP* en el mecanismo de
transferenCia ElECIIONMICA ...........vie it e e sneeee e 143
5.3.4. Posible formacién de complejos entre TPP Y CE ........cccocvvevvevevennn, 153
5.3.5. Participacion del estado excitado triplete del TPP* en el mecanismo de
tranSferenCia EIECIIOMICA ... ... .uve ettt e e e snbeeeen 154
5.3.6. Célculo de las contribuciones de cada uno de los caminos de
[0 LTS Tod 11V Tod o ) o [ RSP 164
5.3.7. CONCIUSION ...t st e et e e neee e e s e e e ns 168
5.4. Fotodegradacion utilizando TPTP* como catalizador de transferencia
(2=t o] o T PP 169
5.4.1. 1) oo [0 oo o] o ISP 169
5.4.2. Irradiacion en presencia de TPTP  .....ccoccveviviveeeeeeeeee e 169
5.4.3. Participacion del estado excitado singlete del TPTP* en el mecanismo de
tranSferenCia EIECIIOMICA ... ... .ueee ettt e e saeeeens 170
5.4.4. Posible formacién de complejos TPTP Y CE ...cocooveveveveveveeeecceeeeeea, 180
5.4.5. Participacion del estado excitado triplete del TPTP* en el mecanismo de
transferenCia ElECIIOMICA ... .......eeee et et e e s eee e e e snaeeeens 183
5.4.6. Célculo de las contribuciones de cada uno de los caminos de
[0 LTS Tox 11V Tod o o PR 191
5.4.7. CONCIUSION ...ttt e e e e st e e e eneee e e sneeeeens 194
5.5. Estudios de estabilidad de substancias bio-organicas ............ccccccoeeeeeiniinenns 195

5.5.1. INEFOAUCCION ..o 195



5.5.2. Caracterizacion quimica y fisica de 10s SBO.........cccccceeeviiiiiiiieee e, 196

5.5.3. Biocompatibilidad de 10S SBO .........cccoociiiiiiii e 199
5.5.4. Empleo de los SBO como auxiliares en los métodos fotoquimicos para
tratamiento de aguas reSidUAIES ...........cccoeiiiiiiiiiiie e 202
5.5.5. Fotoestabilidad de 10S SBO..........ccccveiiiiiiiiie e 206
5.5.6. CONCIUSIONES ...ttt 211
5.6. Empleo de los SBO para la fotodegradacion de CE ..........cccccceevvieeeviiinennee. 212
5.6.1. INEFOAUCCION ...ttt 212
5.6.2. Fotolisis directa de la mezcla de CE en presencia de CVT230............. 212
5.6.3. Efecto de la adicion de peroxido de hidrogeno (H202) .......ccovcveveevnneenn. 217
5.6.4. Proceso foto-Fenton a escala laboratorio.............cccccevveiicniiciecnnn, 220
5.6.5. Proceso foto-Fenton en planta piloto............ccoovvevieiiiieeiniee e 225
5.6.6. CONCIUSION. .....eiiiiiiitie e 229
5.7. Sustancias bio-organicas en proceso foto-Fenton bajo condiciones suaves de
pH: optimizacion de variables Operacionales ............cccoocvieeiiiii i 230
5.7.1. INEFOAUCCION ...ttt 230
5.7.2. DiSefio de eXPErIMENTO ......cviiieiiiiee et e e 230
5.7.3. Andlisis de las superficies de reSPUESTa...........eeevrviieeriiieeiiiiee e 231
5.7.4. (0] Tod (113 1o o TSRO PPRPRRRN 255
5.8. Aproximacion al estudio mecanistico en la fotodegradacion del violeta cristal en
PreSenCia 8 CVT230 ...ttt e et e e e e e s bbb e e e e e e e e asnbbeeeeeeeeeaanees 256
5.8.1. 1) oo 0o o] o PRSPPI 256
5.8.2. Fotdlisis del violeta cristal (CV) en presencia de CVT230............ccuee... 256
5.8.3. EStudiosS MECANISHICOS.....ccciviiiiiiiiieiiieee e

5.8.4. Foto-Fenton neutro en presencia de SBO
5.8.5. Conclusion........ccccoeeeviiieneennn.

CONCLUSIONES / CONCLUSIONS
BIBLIOGRAFIA ..ottt ettt ettt st a et st esnateeae e
PUBLICACIONES .....ccoiite ettt ettt e et e e e sstae e e saaee e e s staeeesssanaesnsseeasanneeenanns



AGRADECIMIENTOS

A lo largo de estos afios han sido muchas las aportaciones que he recibido, tanto
profesionales como personales. En estas lineas quiero agradecer a todas las personas que

me han ayudado el apoyo recibido.

En primer lugar, quiero agradecer a mis directores de Tesis, el Dr. Antonio Arques Sanz y la
Dra. Maria Luisa Marin Garcia, su confianza y ayuda diaria, asi como por la oportunidad de
formarme en esta dura pero gratificante profesion.

Al Departamento de Ingenieria Textil y Papelera de la Escuela Politécnica Superior de
Alcoy, al Instituto de Tecnologia Quimica (ITQ-CSIC) de la Universitat Politecnica de
Valencia, al INIFTA-CONICET-UNLP de La Plata (Argentina) y al Departamento de
Ingenieria Quimica de la Universidad de Sao Paulo (Brasil) por permitirme realizar mis

trabajos de investigacion en sus instalaciones.

Quiero agradecer a la Universitat Politecnica de Valencia, la concesion de la beca de
Formacion de Personal Investigador (FPI) disfrutada durante esta etapa.

A la Union Europea por la financiacion aportada para la realizacion de dos estancias

internacionales.

A mis comparferos del Grupo de Procesos de Oxidacion Avanzada por su apoyo y
colaboracion: Ana M2 Amat, Rosa Vercher, Rafael Vicente, Alicia Domenech. A Margarita
Mora y Miguel Angel Miranda por su colaboracion.

A los compafieros de laboratorio, tanto los actuales como los que partieron para continuar
con su vida profesional, que me han ayudado y apoyado durante el dia a dia: Julio Sanz,
Sara Garcia, Santiago Palacios, Antonio Bernabéu, Juan Soler y Lucas Santos-Jorda.

A mis padres y hermanas por su apoyo incondicional y en especial quiero dedicar esta

Tesis Doctoral a Ddmaris, por su paciencia y comprension.






RESUMEN

En la presente Tesis Doctoral se estudié la reactividad de un conjunto de contaminantes
emergentes (CE) presentes en aguas naturales de salida de depuradoras urbanas y la
posibilidad de implementar un proceso foto-Fenton en condiciones de pH ligeramente
acidas empleando sustancias solubles bio-organicas (SBO) como auxiliares quimicos.

En primer lugar se realizé un estudio mecanistico para indagar sobre el papel desarrollado
por diversas especies reactivas, generadas fotoquimicamente mediante procesos de
oxidacion avanzada, en la oxidacion de una mezcla de contaminantes emergentes. Entre
estas especies oxidantes se encuentra el radical hidroxilo (OH¢), el oxigeno singlete (102), y
los estados excitados de los fotocatalizadores capaces de actuar en procesos de

transferencia electronica.

Los resultados obtenidos muestran que el proceso de degradacion de los CE mediante foto-
Fenton es demasiado complejo para poder ser explicado Unicamente mediante la reaccion
directa del radical OHe. Posiblemente, tras ser generado, el radical OH+ reacciona con las
especies presentes en el medio de forma que se generan radicales de vida larga que
contribuyen a la degradacion de los CE o bien inicia procesos en cadena.

El rosa de bengala, conocido generador de '0,, mostré muy baja reactividad con los CE en
condiciones fotoquimicas. Este hecho unido a los bajos valores obtenidos para las
constantes de reaccién del 'O, con los CE, nos indica que la degradacién mediante

reaccion con oxigeno singlete a estas concentraciones es muy ineficiente.

Los estudios de los procesos de transferencia electrénica empleando trifenilpirilio (TPP") y
trifeniltiopirilio (TPTP") muestran que la degradacién de los CE se produce desde los
estados excitados singlete y triplete de los fotocatalizadores, obteniéndose unos resultados

ligeramente superiores mediante el empleo del TPTP™

Los SBO son materiales extraidos de la fraccion humeda de los residuos urbanos. Estas
sustancias estan constituidas por una mezcla de macromoléculas con un amplio rango de
tamafios que oscila de 67 a 463 kg-mol'l. Ademas su composicion quimica presenta

similitudes estructurales con algunas sustancias que se encuentran en la materia organica



natural y que han sido empleadas en procesos fotoquimicos solares para el tratamiento de

aguas residuales.

La caracterizacion de los SBO ha demostrado que estas sustancias son biocompatibles,
estables tras 24 horas de irradiacion y capaces de mejorar la eficiencia del foto-Fenton en

condiciones de pH ligeramente acidas.

Los resultados obtenidos en la optimizacion de las variables operacionales en el proceso
foto-Fenton en presencia de SBO sugieren que se ha producido una modificacion en el
mecanismo del proceso foto-Fenton de forma que se ha desplazado el valor 6ptimo de pH
desde 2,8 a valores cercanos a 4. Por tanto el radical hidroxilo puede no ser la especie
principal y entrar en juego otras especies que no han podido ser identificadas con certeza
debido a la complejidad del proceso.

Los SBO son capaces de generar especies reactivas, sin embargo se ha de llegar a un
equilibrio entre la generacion de especies reactivas y el efecto filtro producido por su
acusada coloracion, asi como por la competencia de los propios SBO por las especies
reactivas generadas.



RESUM

En la present Tesi Doctoral es va estudiar la reactivitat d'un conjunt de contaminants
emergents (CE) presents en aiglles d'eixida de depuradores urbanes i la possibilitat
d'implementar un procés foto-Fenton en condicions de pH lleugerament acides emprant
substancies solubles bio-organiques (SBO) com auxiliars quimics.

En primer lloc es va realitzar un estudi mecanistic per indagar sobre el paper desenvolupat
per diverses espécies reactives, generades fotoquimicament mitjancant processos
d'oxidacié avancada, en l'oxidaci6é d'una mescla de contaminants emergents. Entre
aquestes espécies oxidants es troba el radical hidroxil (OH+), I'oxigen singlet (*Oy), i els
estats excitats dels fotocatalitzadors capacgos de actuar per processos de transferéncia

electronica.

Els resultats obtinguts mostren que el procés de degradacié dels CE mitjancant foto-Fenton
€s massa complex per poder ser explicat Unicament per la reaccié directa del radical OHe.
Possiblement després de ser generat, el radical OH+ reacciona amb les espécies presents
en el medi de manera que es generen radicals de vida llarga que contribueixen a la
degradacio dels CE o bé inicia processos en cadena.

El rosa de bengala, conegut generador de '0,, va mostrar molt baixa reactivitat amb els CE
en condicions fotoquimiques. Aquest fet unit als baixos valors obtinguts per a les constants
de reacci6 del 'O, amb els CE, ens indica gue la degradaci6é mitjangant reaccié amb oxigen

singlet a aquestes concentracions és molt ineficient.

Els estudis dels processos de transferéncia electronica utilitzant trifenilpirili (TPP®) i
trifeniltiopirili (TPTP") mostren que la degradaci6 dels CE es produeix per mitja dels estats
excitats singlet i triplet dels fotocatalitzadors, obtenint uns resultats lleugerament superiors

mitjangant I'Gs del TPTP".

Els SBO s6n materials obtinguts de la fracci6 humida dels residus urbans. Aquestes
substancies estan constituides per una barreja de macromolécules amb un ampli rang de
pesos moleculars que van de 67 a 463 kg-mol'l. A més la seva composicié quimica

presenta similituds estructurals amb algunes substancies que es troben en la materia



organica natural i que han sigut utilitzades en processos fotoguimics solars per al

tractament d'aigues residuals.

La caracteritzacié dels SBO ha demostrat que aquestes substancies sén biocompatibles,
estables després de 24 hores d'irradiacio i son capagos de millorar I'eficiéncia del foto-

Fenton en condicions lleugerament acides.

Els resultats obtinguts en l'optimitzacié de les variables operacionals en el procés foto-
Fenton en presencia de SBO semblen suggerir que s'ha produit una modificacié en el
mecanisme de manera que s'ha desplacgat el valor optim de pH des 2,8 a valors propers a 4.
Pertant el radical hidroxil deixa de ser I'espécie principal i entren en joc altres espécies que
no han pogut ser identificades amb certesa a causa de la complexitat del procés.

Els SBO sén capagos de generar espécies reactives, pero s'ha d'arribar a un equilibri entre
la generaci6 d'espeécies reactives i I'efecte filtre produit per la seua acusada coloracid, aixi

com per la competéncia dels propis SBO per les espécies reactives generades.



ABSTRACT

In this Doctoral Thesis the reactivity of a group of emerging pollutants (EP) present in the
output waters of urban treatment plants and the implementation of a photo-Fenton process
in slightly acidic pH conditions using bio-organic solubles (SBO) as auxiliary chemicals have
been studied.

First, a mechanistic study was performed to investigate the role played by various reactive
species in the oxidation of a mixture of emerging pollutants generated photochemically
through advanced oxidation processes. These oxidizing species are the hydroxyl radical
(OHe), singlet oxygen (102) and the excited states of photocatalysts able to act through

electron transfer processes.

Results show that the EP degradation from the photo-Fenton process is too complex to be
explained exclusively by the direct reaction of radical OHs. More likely, OH- radical reacts
with further species present in the medium, so that long-lived radicals are generated and
contribute to the degradation of EP or participate in chain processes.

Rose bengal, known '0, generator, showed very low reactivity with EP under photochemical
conditions. This fact together with the low values obtained for the rate constants in the
reaction of 'O, with EP, indicate that degradation of EP with singlet oxygen at these

concentrations is very inefficient.

Electron transfer processes studied using triphenylpyrylium (TPP") and triphenylthiopyrylium
(TPTP") showed that degradation of EP were produced through the excited singlet and
triplet states of the photocatalysts, slightly higher results were obtained by using the TPTP".

SBO, isolated from the wet fraction of municipal waste, are formed by a mixture of
macromolecules with a wide range of sizes that goes from 67 to 463 kg~mo|‘1. Furthermore,
chemical composition of SBO resembles that of natural organic matter that has been
employed in solar photochemical processes for wastewater treatment.

Characterization of SBO has shown that these substances are biocompatible, stable after 24
hours of irradiation and able to improve the efficiency of photo-Fenton under slightly acidic
pH.



The results obtained in the optimization of the operational variables of the photo-Fenton
process in the presence of SBO suggest that the mechanism of this process has changed,
so that the optimum pH value of 2,8 has shifted to values close to 4. Therefore, the hydroxyl
radical is not the main specie but others species could play a role; however they have not

been unequivocally identified due to the complexity process.

Moreover, SBO are able to generate reactive species; however their efficiency depends on
the balance between the generation of reactive species and the inner filter effect produced
by the deep color of SBO and also by the competition for the generated reactive species
between SBO and the pollutants.



1. INTRODUCCION






Introduccién

1.1. Lacontaminacion del agua

1.1.1. Importancia del agua

El agua es un recurso esencial requerido para el sustento de la vida. Se requiere agua de
calidad para beber, mantener la higiene alejando enfermedades y epidemias, y para poder
obtener un suministro de comida adecuado. Asimismo, el agua es indispensable en la
produccion de energia y en otros muchos procesos industriales. El agua en el medio natural
asegura la supervivencia de una multitud de ecosistemas capaces de cubrir las
necesidades humanas basicas, asi como su soporte econémico, y cultural.

El agua es la fuente de vida de nuestro planeta y de las sociedades humanas, que
histéricamente la han aprovechado para su desarrollo y sustento. El aprovechamiento del
agua ha sido esencial para el desarrollo de grandes civilizaciones, que han nacido a orillas
de los rios, como por ejemplo las de Oriente Préximo situadas a orillas del Nilo, del Tigris y
del Eufrates, la del Neolitico Chino junto al rio Amarillo o la civilizacién del Indo junto al rio
del mismo nombre (Bailairon L. 2009).

La poblacion mundial ha sufrido un acusado aumento, en particular durante los Ultimos cien
afios, pasando de 1600 millones de habitantes en 1900 a 7000 millones en la actualidad
(produciendo un aumento de la poblacion de mas de cuatro veces) multiplicando el
consumo de agua por nueve (Blanco J. et al. 2009) como resultado del desarrollo industrial
y del uso del agua en la agricultura. Segun la UNESCO, a mediados del siglo XXI la
poblacién mundial llegara a los 12.000 millones de habitantes, de forma que la demanda de

agua sera tan elevada que podria provocar el agotamiento de las reservas hidricas.

Teniendo en cuenta todos estos factores, la sociedad cada vez toma mayor conciencia de

la importancia de este recurso fundamental para el desarrollo y la subsistencia de la vida.
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Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

1.1.2. Recursos hidricos

El agua tiene una importante presencia en nuestro planeta; de hecho el 70,8% de la
superficie terrestre esta ocupada por agua. Sin embargo, tal como puede verse en la figura
1.1.1, la mayor parte de ésta, aproximadamente el 97,5% es agua salada que se encuentra
en océanos y mares. El 2,5% restante corresponde al agua dulce y esta constituida en un
68,7% por el agua inmovilizada en los glaciares, un 30,1% son aguas que discurren
subterraneamente, por lo que Unicamente el 0,3% se encuentra formando parte de rios y
lagos (PNUMA 2007).

Aguaen la Tierra Aguadulce

océanacs

laciaresy aguas

97 5% g S

070 casquetes subtemraneas
polares 30,1%

68.7%

agua dulce

25%
otros

agua 09%

superficial
0,3%

Figura 1.1.1.- Distribucién del agua en la Tierra

Esta distribucion de los recursos hidricos se mantiene gracias al ciclo del agua, en el que
los océanos juegan el papel principal dado que son el origen de la mayor parte de las
precipitaciones de la Tierra. De esta forma, la lluvia es capaz de satisfacer casi todas las
necesidades de agua dulce de la poblacion. A esto hay que sumar la contribucién del
continuo aumento de agua obtenida mediante desalacion (Li C. et al. 2013; Xiao G. et al.
2013).

Sin embargo, la distribucion del agua en la Tierra no es uniforme por lo que existen
determinadas zonas del planeta con escasez de recursos hidricos (figura 1.1.2). La
disponibilidad de agua se encuentra fuertemente influenciada por diversos factores fisicos y
econdmicos, de forma que en las zonas que presentan bajos recursos hidricos se generan
competencias entre los distintos sectores como la agricultura, la industria y los usos
domésticos. En general, Europa, América y parte de Asia son lugares con poca o nula

escasez de agua. Sin embargo, en otras zonas de Asia y Africa, existe escasez debido al
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excesivo desarrollo de infraestructuras hidraulicas, principalmente para el riego que
provocan que no haya suficiente agua para satisfacer la demanda de la poblacién (Molden
D. 2007; Adams L. et al. 2009).

Ademas, existen diversas zonas, principalmente en el continente africano, donde existe una
escasez econdmica de agua. Esta escasez es debida tanto a la insuficiente inversiébn como

a la incapacidad humana de llevar a cabo la gestion del agua (Keener S. et al. 2009).

Sin escasez o poca
escasez
Aproximandose a la
escasez

Escasez fisica

Escasez econémica

No estimada

Figura 1.1.2.- Distribucién y disponibilidad del agua en el mundo (Molden D. 2007).

1.1.3. Contaminacion del agua

Uno de los grandes problemas que ha acompafiado a la humanidad durante las ultimas
décadas es la contaminacion de las aguas, debido principalmente al aumento de la
poblacién y a los modelos de consumo actuales. Segun la Organizacion de las Naciones
Unidas para la Alimentacién y la Agricultura (FAO) se extraen anualmente alrededor de
3600 km® de agua dulce para diversos usos. Esto equivale a aproximadamente 580 m? por
habitante y afio, siendo el sector con mayor consumo de agua la agricultura, 69%, seguido

por la industria con un porcentaje del 21% y por el uso domestico al que se destina el 10%.

El acusado aumento de la poblacion ha provocado la necesidad de un consiguiente

aumento en la produccién de alimentos, lo que ha desembocado en la expansion del riego y
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en el aumento del empleo de fertilizantes y pesticidas en la agricultura, con el fin de
alcanzar cada vez mayores rendimientos en los cultivos. El uso intensivo de estos
productos quimicos constituye la principal causa de contaminacion del agua. Asimismo la
contaminacion del agua debida a los nitratos procedentes de los fertilizantes ha sido
reconocida como un importante problema medioambiental ya que puede provocar

problemas de eutrofizacién e hipoxia en las aguas (Baird C. 1999; Barros R. et al. 2012).

Por otro lado, los diversos procesos de produccion, transformacion o manipulacion
utilizados en la industria generan gran variedad de contaminantes en funcion de su
actividad productiva. La mayor parte de los compuestos contaminantes industriales derivan
de cinco sectores: refino de petréleo, industrias quimica y de sintesis, procesado textil e
industrias papeleras, mineria del acero y conversion del carbon (Wasi S. et al. 2013).
Algunos de estos contaminantes procedentes de la actividad industrial son metales,

disolventes orgéanicos, fenoles o hidrocarburos, entre otros.

El agua residual procedente del consumo doméstico, constituye una importante y continua
fuente de patdgenos microbianos, de materia organica reductora (consumidora de gran
cantidad de oxigeno) y de sustancias inorganicas tales como nutrientes (nitrogeno y

fésforo), e incluso en ocasiones sustancias toxicas y peligrosas (Osorio F. et al. 2010).

Asimismo, existen otras actividades que son fuente de contaminaciéon del agua como por
ejemplo la eliminacion de desechos urbanos (generacion de lixiviados de vertedero,
presencia de residuos urbanos en tierra y aguas), la acuicultura (presencia de microbios,
problemas de eutrofizacion y empleo de farmacos) o silvicultura insostenible (despeje de la

tierra para la agricultura, incendios forestales y aumento de la erosion) (PNUMA 2007).

Algunos de los problemas debidos a la llegada de todos estos vertidos al sistema hidrico
son: la alteracion de los ecosistemas acuaticos con la consiguiente reduccién de su
capacidad de autodepuracién y de actuar como proteccion de fendmenos climaticos
extremos, problemas sanitarios derivados del consumo de agua contaminada en los paises
en vias de desarrollo, freno del desarrollo econémico en los paises desarrollados debido a
la amplia demanda de agua de calidad de los sectores productores, e incluso episodios de

tension y conflictos entre regiones y/o paises.
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1.2. Residuos sélidos urbanos

El conjunto de los residuos sélidos urbanos (RSU) engloba tanto los residuos generados
por la actividad doméstica, comercial y de servicios, como los procedentes de la limpieza de
calles, parques y jardines. Existen diversas clasificaciones de este tipo de residuos. Segun

su procedencia se puede clasificar en:

Residuos domiciliarios: son los residuos propios de la actividad doméstica como
por ejemplo los restos de cocina, desperdicios generados por la calefaccion,
papeles, vidrios, materiales de embalaje y demas bienes de consumo. Estos
desechos, debido a su tamafio son adecuados para ser recogidos por los servicios
municipales habituales.

Residuos voluminosos: son residuos de origen doméstico tales como muebles,
grandes embalajes, etc., que debido a sus elevadas dimensiones no pueden ser
recolectados por los servicios municipales convencionales, pero que pueden ser

eliminados junto a los residuos domiciliarios.

Residuos comerciales y de servicios: son los residuos generados en las distintas
actividades comerciales (tales como mercados, almacenes, tiendas, centros
comerciales, etc.) y del sector servicios (como bancos, oficinas, centros de

ensefianza, etc.).

Residuos de limpieza de vias y &reas publicas: son los residuos que proceden de

la limpieza de calles y de arreglo de parques y jardines.

La naturaleza de los residuos solidos urbanos es muy variada y ha de ser estudiada en

cada momento y en cada localidad. Debido a esto los RSU también suelen ser clasificados:

Segun su origen: los residuos pueden ser domésticos, procedentes de

establecimientos comerciales, de la limpieza de vias, de edificios publicos, etc.

Segun su lugar de procedencia: los residuos procedentes de zonas urbanas
habitualmente presentan mayores cantidades de plasticos, papel y residuos de
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manufactura, mientras que las zonas rurales presentan un mayor porcentaje de

residuos organicos.

Segun la variacién climatica: durante las estaciones calidas suele haber un

aumento de residuos organicos, debido al mayor consumo de frutas y verduras.

Segun el nivel de vida: las poblaciones con una mejor economia habitualmente
producen un mayor volumen de residuos en detrimento de las zonas mas

deprimidas.

Segun los periodos estacionales: en periodos vacacionales la produccion de RSU
en fabricas, comercios y centros de ensefianza disminuyen acusadamente. Por otra
parte la salida de vacaciones de los ciudadanos produce un descenso considerable
de la produccion de residuos en las ciudades. Este fenébmeno se repite los fines de
semana, debido a que los ciudadanos se desplazan a segundas residencias.

La variacién que mas influencia tiene sobre la composicion de los residuos es el aumento
del nivel de vida. De esta forma, la composicion de los residuos puede ir evolucionando
considerablemente en una poblacion dependiendo del cambio del nivel de vida de sus

habitantes.

1.2.1. El problema generado por los residuos s6lidos urbanos

Uno de los mayores problemas de las sociedades desarrolladas es la recoleccion, el
tratamiento y la eliminacion de los residuos sélidos urbanos. Este problema no sélo afecta a
las sociedades més desarrolladas, sino que afecta incluso a los paises en desarrollo. Es
mas, la forma de medir la riqgueza de un pais, esté intimamente relacionada con el aumento
de la produccion de residuos. Un desarrollo econdmico sostenible requiere la minimizacién
de los residuos y el desarrollo de un sistema de tratamiento capaz de satisfacer las
necesidades econdmicas, sociales y medioambientales. A todo esto hay que sumarle el
creciente interés de la sociedad sobre las cuestiones concernientes al medioambiente que
ha dado como resultado la necesidad de desarrollar procesos sostenibles para poder

reducir la produccién de residuos, y/o revalorizarlos para otros usos.

22



Introduccién

La Unién Europea (UE) ya reconocié el tratamiento de residuos como uno de los asuntos
mas importantes para su desarrollo sostenible, por lo que en 1975 estableci6 la primera
directiva marco sobre residuos. La regulaciéon de la Unién Europea sobre los sistemas de
tratamiento de residuos (European directives: 91/156/CEE, 01/689/CEE, 94/62/CE) indican
directrices para los estados miembros, que consisten principalmente en reducir la
produccién de residuos por medio de la reutilizacion, el reciclado y la recuperacién de
materiales, con el objetivo de reducir el volumen de los desechos que son depositados en

vertederos o que son incinerados.

Gracias a estas directivas, en la mayoria de las ciudades europeas se procede a recolectar
por separado materiales de desecho tales como aluminio, vidrio, papel y plastico, para su
posterior reciclado, o su empleo como fuente de energia. Por el contrario los residuos
organicos urbanos no pueden ser facilmente reciclados ni reutilizados debido a que
contienen gran cantidad de agua y a que no poseen una composicion homogénea. El
confinamiento de este tipo de desechos no habia supuesto una carga econdmica para la
sociedad, sin embargo en Europa una directiva relativa al vertido de residuos (99/31/EC) ha
supuesto el empujén definitivo para la prohibicion de la presencia de fraccion organica de
los vertederos por lo que se hace necesario su tratamiento.

1.2.2. Fraccién organica de los residuos urbanos

El empleo de estos residuos organicos urbanos en la produccion de energia térmica y
eléctrica es una de las estrategias propuestas para reducir la dependencia de los
combustibles fosiles (Kaminsky J. 2004). Sin embargo, las tecnologias convencionales
presentan una conversion de la energia quimica de la biomasa muy poco eficiente. Las
estrategias empleadas habitualmente para aprovechar la energia quimica de la biomasa
son la incineracién, la digestion anaerébica y la digestion aerébica:

En el proceso de incineracién la energia obtenida de la combustion de los
desechos se emplea para la generacion de energia eléctrica. El empleo de estos
desechos presenta la desventaja de que poseen gran cantidad de agua por lo que
estos residuos organicos se han de utilizar combinados con otros residuos o tras ser

secados. Sin embargo el sobrecoste de estos procesos no es compensado por la
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produccién de energia de estos desechos (Fantozzi F. et al. 2009; Montoneri E. et al.
2009). Ademas, las plantas de incineracién suelen generar malestar social debido al
riesgo de toxicidad de los gases y de las particulas generadas, a lo que hay que
sumar el elevado coste de los procesos y equipos de tratamiento de estos gases.

La digestion anaerdbica se basa en la generacion de biogas mediante la digestién
en ausencia de oxigeno de parte de los residuos organicos gracias a la accion de
microorganismos. A pesar de que esta tecnologia podria ser interesante
medioambientalmente debido a que permite una disminucion en la producciéon de
residuos y en el consumo de combustibles fésiles, su plena integracion en la plantas
de tratamiento de residuos se ve dificultada debido a la baja conversion de los

residuos en biogas.

La biodegradacion aer6bica consiste en la descomposicion biolégica de la materia
organica mediante la accién de microorganismos en medio oxigenado. Durante los
primeros dias de tratamiento se consigue mineralizar la parte organica mas
biodegradable consiguiendo asi una biomasa estable. La temperatura de la biomasa
llega a alcanzar los 70 °C a causa de la actividad microbiana, con lo que en principio
se produce la eliminacion de los posibles microorganismos patdgenos. Tras dos
semanas de tratamiento, denominado proceso de maduracion, disminuye la
temperatura de la biomasa sin que se produzca una pérdida de masa significativa

obteniéndose un compost habitualmente empleado como fertilizante.

Los procesos de combustion, digestion anaerébica y biodegradacion aerébica permiten la
recuperacion de gran parte de la energia quimica presente en la fraccion organica de los
residuos urbanos, transformandola en calor, combustible o agentes fertilizantes. Sin
embargo el mayor inconveniente es que estos procesos no producen suficientes beneficios
en comparacion con los costes de tratamiento. A esto hay que sumarle que no todos los
tipos de residuos organicos pueden ser tratados con estos procesos. Debido a esto, se
hace interesante tratar de identificar tecnologias alternativas que sean capaces de

revalorizar estos residuos.
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Un ejemplo de este proceso de revalorizacion son las biorefinerias, las cuales acoplan la
obtenciéon de combustibles con el tratamiento de la fraccion lignoceluldsica residual para la
obtencion de productos con valor afiadido.

1.2.3. Planta de tratamiento integral de residuos ACEA Pinerolese

La planta de tratamiento de residuos urbanos ACEA Pinerolese (figura 1.2.1), situada en el
nordeste de Italia, es un ejemplo de planta de tratamiento donde se integran la obtencion de
combustibles, energia y productos quimicos. Esta instalacion trata aproximadamente 50000
toneladas al afio de residuos biol6gicos, procedentes de un area de 2200 km? en la que se
distribuyen unos 100 municipios con una poblacion total de 800000 habitantes.

=% Waste water

Figura 1.2.1.- Planta ACEA Pinerolese. Las flechas indican el flujo de energiay material a lo
largo de las cuatro secciones de la planta: compostaje, digestidon anaerdbica, tratamiento de

aguas y vertedero (Arques A. et al. 2015).

Esta instalacion se ha disefiado para optimizar la recuperacién de energia y materiales
mediante tratamientos de digestion microbiolégica anaerdbica (AN) y/o aerébica (AE) de

principalmente tres tipos de residuos bioldgicos urbanos:

— La fraccién organica obtenida mediante la separacion selectiva de residuos soélidos

urbanos municipales y su tratamiento mediante digestion anaerdbica y/o aerébica.
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— Residuos vegetales procedentes de jardineria tratados mediante digestion aerdbica.

— Lodos de depuradora obtenidos de las depuradoras de aguas municipales tratadas

mediante digestion aerdbica.

La planta de tratamiento esta dividida en cuatro secciones; dos para el tratamiento de
residuos soélidos mediante digestién anaerdbica y aerébica, la tercera para el tratamiento de
aguas residuales y la cuarta es un area de vertedero equipada con un sistema de captacion
de biogéas. Las cuatro secciones de la planta estan interconectadas para maximizar los
rendimientos de compostaje y generacion de biogas, asi como para minimizar la generacion
de bioresiduos. La caracteristica tecnoldgica clave de la planta es la integraciéon de estas
cuatro secciones. En esencia, la fraccion humeda bioorganica de los residuos sdlidos
urbanos (FORSU) es tratada mediante digestiobn anaerdbica de forma que se produce su
fermentacion generando biogas y un digestato solido (FORSUD) que contiene materia
organica residual que no se ha convertido en biogas.

A continuacidn, el material FORSUD se mezcla con residuos de jardineria y/o con lodos de
depuradora obtenidos en la seccién de tratamiento de aguas residuales. Esta mezcla de

bioresiduos se mantiene bajo condiciones de fermentacion aerébica para producir compost.

La integracion de los cuatro procesos de tratamiento en una Unica planta permite la
produccién y recuperacion de bio-combustible renovable a partir de los procesos de
digestion aerdbica y anaerdbica. También se produce una disminuciéon de los residuos
generados, una menor superficie de almacenamiento por tonelada de residuo, un mejor

control de la emisién de olores y un menor impacto medioambiental.

A pesar de todo, la economia de proceso de la planta, asi como la de todas las demas
plantas de gestion de residuos repartidos en el mundo, no es rentable debido a que los
costos de operacion exceden el valor de mercado de la energia y el material producido
(Rathi S. 2007).

La planta de tratamiento posee una elevada flexibilidad para producir distintos tipos de
compost dependiendo de la naturaleza y de la relacion relativa de los bio-residuos que

forman la alimentacion de la fase de digestion anaerdbica. Los distintos materiales
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obtenidos de este proceso constituyen un interesante material de partida para ser empleado
en la extraccion de sustancias solubles bio-organicas (SBO, del inglés Soluble Bio-Organic

Substances).
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1.3. Contaminantes emergentes

1.3.1. Contaminantes emergentes en aguas naturales

Los llamados contaminantes emergentes (CE) son un conjunto de compuestos quimicos
detectados sistematicamente en las aguas, debido fundamentalmente a los enormes
avances experimentados en las técnicas analiticas durante los Ultimos afios. Este tipo de
contaminantes, a menudo no cuentan con una regulacion especifica a pesar de su potencial
peligrosidad, por lo que han de ser investigados. Algunos ejemplos de los principales
contaminantes emergentes presentes en aguas naturales son los productos farmacéuticos,
los productos de higiene personal, los detergentes, y los aditivos de gasolinas. Se han
detectado bajas concentraciones de estos contaminantes a la salida de plantas de
tratamiento de aguas residuales e incluso en ecosistemas como por ejemplo rios y lagos
(Shahidul Islam M. et al. 2004; Farré M. I. et al. 2008). A pesar de que estas sustancias no
deberian mostrar acusadas toxicidades a las concentraciones que se encuentran en el
medio natural (habitualmente pocos pg-L'1 o incluso ng-L'l), no hay que descartar el posible
efecto de bioacumulacién o de toxicidad sinérgica debido a que son compuestos
persistentes (Smital T. et al. 2004; Farré M. I. et al. 2008). Ademas, debido a la utilizacion
masiva de estos grupos de contaminantes, el efecto de su posible eliminacion o
transformacion en el medio natural, queda compensado por su constante ingreso al

medioambiente (Barcel6 D. 2003).

Los CEs que estan recibiendo la mayor atencion por parte de los investigadores y los
legisladores pueden clasificarse en tres grandes grupos (tabla 1.3.1): compuestos
industriales, pesticidas y productos farmacéuticos y de higiene personal (PPCPs) (Murray K.
E. et al. 2010):
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Tabla 1.3.1.- Clasificacion de contaminantes emergentes presentes en aguas naturales.

Contaminantes Emergentes

Compuestos industriales
Antioxidantes
Perfluoratos

Fenoles
Ftalatos

Eteres polibromodifenilicos

butilhidroxitolueno (BHT), butilhidroxianisol (BHA)

acido perfluorooctanico (PFOA), acido
perfluorooctanosulfonico (PFOS)

nonilfenol (NP), tert-octilfenol (OP), bisfenol A
(BPA), bisfenol F (BPF)

dietilftalato (DEP), dibutilftalato (DBP), ftalato de
bis (2-etilhexilo) (DEHP)
2,2',4,4'-Tetrabromodifenil éter (BDE-47),

(PBDEs) 2,2',4,4' 5-Pentabromodifenil éter (BDE-99),
Triazoles Benzotriazol (BT), Tolytriazol (TT)
Pesticidas

Carbamatos Benomil, carbaril, carbendazim,

Cloroacetanilidas
Acidos clorofenoxilicos
Organoclorados

Organofosfatos
Piretroides
Triazinas

Otros pesticidas

acetoclor, alaclor, metolaclor

Bentazona, acido 2,4-diclorofenoxi-acetico (2,4-D)
Aldrin, eldrin, DDT, dieldrin, endosulfan, heptaclor,
lindano, metoxiclor,

Clorpirifés, diazinén, etion, malation

Bifrentrin, cipermetrin, esfenvalerato

Cianazina, simazina, atrazina

Diuron, isoproturon, mecoprop (MCPP), prometon

Productos farmacéuticos y
de higiene personal (PPCPs)

Analgésicos
Antiepilépticos
Reguladores lipidicos
Antimicrobianos

Almizcles policiclicos
Antiinflamatorios no-
esteroideos

Hormonas sintéticas

Otros PPCPs

Acetaminofeno, acido acetilsalicilico
Carbamazepina

Acido fenofibrico, acido clofibrico, gemfibrozilo
Eritromicina, roxitromicina,
sulfametoxazol,tetraciclina, triclosan, trimetoprima
Acetil-hexametil-tetrahidronaftaleno (AHTN),
hexahidro-hexametil-ciclopenta-benzopirano
(HHCB)

Diclofenaco, ibuprofeno, ketoprofeno, naproxeno

Estrona (E1), 17a-estradiol (aE2), 173-estradiol
(BE2), 17a-etinilestradiol (EE2), estriol (E3)
Acetofenona, cafeina, N,N-dietil-meta-tolumida
(DEET)
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1.3.2. Compuestos industriales

Los compuestos organicos que conforman el grupo de CEs industriales se emplean
habitualmente en procesos de manufacturado, produccién y limpieza industrial. Entre ellos
se encuentran los antioxidantes que suelen emplearse en cosméticos, productos
farmacéuticos, productos derivados del petréleo y como conservantes en la industria
alimenticia. Un antioxidante comdnmente empleado en la industria alimentaria que ha sido
detectado en aguas naturales de los Estados Unidos es el butilhidroxitolueno (BHT) (Kolpin
D. W. et al. 2002b).

Durante los ultimos afios, los compuestos perfluorados, han centrado gran cantidad de
estudios. Estos compuestos han sido ampliamente utilizados en multitud de productos como
cosmeticos, productos textiles, revestimientos antiadherentes e impermeabilizantes,
productos quitamanchas, productos de limpieza, fitosanitarios, etc. Debido a su estructura
son compuestos muy estables con gran resistencia térmica, quimica y bioldgica, que
presentan una gran persistencia en el medioambiente con un elevado riesgo de

bioacumulacién (Fromme H. et al. 2009).

Dentro del grupo de los fenoles, cabe destacar los bisfenoles y los alquilofenoles. Se han
detectado en el medioambiente trazas de sustancias como el bisfenol A (BPA) y bisfenol F
(BPF) (Fromme H. et al. 2009). Algunos estudios han demostrado que el BPA causa dafios
en el sistema reproductivo (Mantovani A. et al. 1999). Los alquilofenoles han sido
ampliamente empleados en productos industriales y del hogar, como textiles, produccion de
materiales poliméricos, papel, pinturas, detergentes, emulsionantes, agentes dispersantes y
productos de higiene personal (Tan B. L. L. et al. 2007). La potencial peligrosidad de los
alquilofenoles es que al degradarse generan 4-para-nonilfenoles y para-tert-octilfenoles, los
cuales actian como disruptores endocrinos. Estos compuestos se han detectado en aguas
residuales (Ning B. et al. 2007; Gasperi J. et al. 2008).

Los ftalatos han sido muy utilizados como aditivos plastificantes para mejorar la flexibilidad
de plasticos, fibras sintéticas y pinturas. La mayoria de los ftalatos presentan baja
solubilidad y tienden a ser compuestos hidrofébicos (Bauer M. J. et al. 1997). Estas
sustancias no estan quimicamente unidas a los productos, por lo que al final se separan y

acaban estando presentes en el medioambiente (Oliver R. et al. 2007).
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Los éteres polibromodifenilicos (PBDEs, del inglés PolyBrominated Diphenylethers) se
emplean como retardantes de llama en gran cantidad de productos de consumo como
aparatos electronicos, textiles, muebles e incluso materiales de construcciéon (Qu W. et al.
2007). Estos compuestos a pesar de ser muy poco solubles son persistentes en el
medioambiente por lo que se han detectado en aguas naturales a concentraciones de

pocos picogramos por litro (Streets S. S. et al. 2006).

Algunos triazoles se emplean como anticorrosivos en detergentes para lavavajillas,
productos anticongelantes y agentes de deshielo para aeronaves. Estos compuestos se han
detectado en diversos rios y lagos de Europa (Loos R. et al. 2009).

1.3.3. Pesticidas

Los pesticidas son sustancias quimicas o mezclas de sustancias destinadas a controlar o
combatir el crecimiento de seres vivos considerados plagas (U.S. Environmental Protection
Agency, 2007) y proteger a las plantas o vegetales frente a estos organismos nocivos o
prevenir su accion. A pesar de que los pesticidas no han de ser necesariamente venenos,
en ocasiones pueden ser toxicos para ciertos animales e incluso para los humanos. Segun
la Convencion de Estocolmo sobre Contaminantes Orgéanicos Persistentes, 10 de los 12
compuestos organicos mas peligrosos y persistentes son plaguicidas. Habitualmente se
clasifican por composicion quimica en carbamatos, cloroacetanilidas, é&cidos
clorofenoxilicos, organoclorados, organofosfatos, piretroides y triazinas (Hornsby A. G. et al.
1996).

Los carbamatos son buenos herbicidas, insecticidas y fungicidas (Machemer L. H. et al.
1994; Sanchez-Brunete C. et al. 2003). Dentro de este grupo de compuestos, el carbaril es
uno de los insecticidas mas empleados. Este compuesto ha sido detectado tanto en aguas
subterraneas como superficiales, por ejemplo en Argentina (Loewy R. M. et al. 2011). Otro
compuesto empleado sistematicamente como biocida y fungicida en frutas y verduras, el

carbendazim, también se ha detectado en aguas residuales (Kupper T. et al. 2006).

Los herbicidas de la familia de las cloroacetanilidas se emplean para controlar y evitar el
crecimiento de malas hierbas. Uno de los compuestos mas cominmente detectados tanto

en aguas superficiales como subterrdneas es el metolaclor (Kolpin D. W. et al. 2002a;
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Focazio M. J. et al. 2008). El alaclor ha sido empleado ampliamente en Estados Unidos
para el cultivo de maiz por lo que se puede encontrar en aguas superficiales y subterraneas

cercanas a estas zonas de cultivo (Kolpin D. W. et al. 1997).

Los &cidos clorofenoxidos son compuestos empleados comunmente como herbicidas en
agricultura, silvicultura y control de malezas. Estos herbicidas son comunes en las aguas
superficiales y subterraneas cerca de los campos agricolas o campos de golf (Ding W.-H. et
al. 2000).

Los pesticidas organoclorados han sido ampliamente empleados durante las dos dltimas
décadas. Se han empleado para combatir plagas en la industria, la agricultura e incluso en
campafas de salud publica para combatir la malaria. Debido a sus propiedades
fisicoquimicas son muy resistentes a la degradacion bioldgica por lo que son altamente
persistentes (lwata H. et al. 1994). Estos compuestos presentan una baja solubilidad y una
elevada toxicidad (Nhan D. D. et al. 2001). Se ha detectado la presencia de compuestos
organoclorados practicamente en todo el planeta, incluso cerca de los polos (Blais J. M. et
al. 1998). Los organofosfatos se han empleado como insecticidas debido a que pueden
actuar como neurotoxinas. A pesar de que estos compuestos son menos persistentes y
bioacumulativos que otros insecticidas presentan una potencial toxicidad debido a su accién

de inhibicién de la colinesterasa (McKinlay R. et al. 2008).

Los herbicidas de la familia de los piretroides, presentan baja toxicidad en relacion con otros
herbicidas como los compuestos oraganoclorados por lo que han sido empleados para
reemplazar a estos Ultimos. Algunos de estos compuestos como el esfenvalerato se
encuentran presentes en aguas superficiales (Brady J. A. et al. 2006).

Las triazinas son compuestos que han sido ampliamente empleados en la agricultura como
herbicidas selectivos. Estos compuestos persistentes se han detectado en aguas
superficiales de Europa (Loos R. et al. 2009) y en aguas subterraneas de los Estados
Unidos (Kolpin D. W. et al. 2002a; Murray K. E. et al. 2005).

Existen otros pesticidas que no pertenecen a las familias anteriormente citadas. Uno de
estos compuestos es el acetamiprid. Este compuesto es un insecticida de estructura

neonicotinoide (Jeschke P. et al. 2008) que presenta una elevada selectividad. Este
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insecticida puede presentar concentraciones residuales en frutales (Akiyama Y. et al. 2011),
por lo que las aguas de lavado pueden arrastrar este tipo de contaminantes justificando su

aparicion en aguas.

1.3.4. Productos farmacéuticos y de higiene personal

El grupo de productos farmacéuticos y de higiene personal (PPCPs, del inglés
Pharmaceuticals and Personal Care Products) estd compuesto por un conjunto de
sustancias que son suministradas interna o externamente a los humanos y a los animales
domeésticos. Gran cantidad de estos compuestos, una vez metabolizados, son excretados
de forma que parte del principio activo llega a las plantas de tratamiento de aguas
residuales (Petrovic M. et al. 2009). Paralelamente, el empleo de fa&rmacos en otros
campos, tales como en piscifactorias y ganaderia, genera un aumento de este tipo de
residuos (Halling-Sgrensen B. et al. 1998; Erickson B. E. 2002; Kantiani L. et al. 2009). Los
PPCPs han despertado gran interés en el campo cientifico ya que algunos de ellos
presentan una resistencia multixenobibtica, son resistentes a la degradacion

microbacteriana y, ademas, son producidos a gran escala (Smital T. et al. 2004).

Los analgésicos son compuestos ampliamente empleados para aliviar el dolor. Uno de los
analgésicos de mayor utilizacién es el acetaminofeno o paracetamol, por lo que se presenta
como uno de los contaminantes emergentes mas comunes en efluentes de Estados Unidos

y su concentracién media se sittia en torno a los ug-L™ (Kolpin D. W. et al. 2002b).

Los compuestos antiepilépticos, también conocidos como anticonvulsionantes, se emplean
principalmente en el campo de la psiquiatria. EI compuesto mas representativo de este
grupo es la carbamazepina, empleada para combatir las enfermedades depresivas (Zhou X.
F. et al. 2011). Su presencia en el medioambiente se ha generalizado y presenta una
acusada resistencia a los procesos convencionales de tratamiento de aguas (Zhang Y. et al.
2008).

El consumo de reguladores lipidicos ha sufrido un acusado incremento debido al actual
aumento de enfermedades cardiacas. Los efectos de estos compuestos son reducir las
lipoproteinas de baja densidad e incrementar las de alta densidad. Los reguladores lipidicos

Se encuentran tanto en aguas residuales como en aguas naturales. Uno de los compuestos
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mas cominmente detectado es el acido clofibrico (Packer J. L. et al. 2003; Li W. et al.
20009).

Los compuestos antimicrobianos son farmacos que matan o inhiben el crecimiento de
microorganismos, entre los que se incluyen bacterias, hongos y virus. Dentro de esta
familia, se encuentran los antibiéticos, que se emplean tanto para prevenir como para tratar
infecciones en humanos o en el ganado. Un compuesto representativo de esta familia es la
amoxicilina. Este antibiotico se encuentra dentro de la familia de los B-lactamicos de
espectro moderado (Klauson D. et al. 2010). Los antisépticos también son un tipo de
antimicrobianos presentes en aguas haturales (Daughton C. G. et al. 1999). Uno de los
antisépticos mas comunes y que presenta una baja solubilidad es el triclosan (Kolpin D. W.
et al. 2002b).

Habitualmente, los productos de higiene personal como los champus, esprais para el
cabello, productos de limpieza y cremas corporales contienen fragancias (Smital T. et al.
2004) compuestas por almizcles policiclicos (PCMs, del inglés PolyCyclic Musks). Algunos
de ellos como el acetil-hexametil-tetrahidronaftaleno (AHTN) y el hexahidro-hexametil-
ciclopenta-benzopirano (HHCB) han sido detectados en agua para el consumo humano
(Focazio M. J. et al. 2008) y en aguas superficiales (Kolpin D. W. et al. 2004) de Estados
Unidos.

Los antiinflamatorios no esteroideos se emplean para el alivio del dolor mediante la
inhibicion de la enzima ciclooxigenasa. El diclofenaco es uno de los antiinflamatorios méas
empleado. Su administraciébn se produce por via dérmica y oral, lo que implica altas
concentraciones de este medicamento en las aguas residuales (Hartmann J. et al. 2008).
Otro compuesto muy empleado que ha sido detectado en aguas superficiales es el
ibuprofeno (Loos R. et al. 2009).

Las hormonas sintéticas presentan una gran influencia sobre los organismos presentes en
el medioambiente actuando como disruptores endocrinos alterando el sistema hormonal y
provocando efectos negativos sobre la salud (Kolpin D. W. et al. 2002b; Pereira R. O. et al.
2011a; Pereira R. O. et al. 2011b).
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Existen otros PPCPs ampliamente empleados que no estan incluidos dentro de las familias
mencionadas anteriormente. Uno de estos compuestos es la cafeina, el estimulante que
mayor presencia tiene en el mundo, debido a que se encuentra presente tanto en farmacos
como en bebidas refrescante o en el café, por lo que sus residuos han llegado a ser
detectados en efluentes residuales (Loos R. et al. 2009; Calderon-Preciado D. et al. 2011).
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1.4. Procesos de oxidacion avanzada

Los procesos de oxidacién avanzada (AOP, del inglés Advanced Oxidation Processes) se
definen como procesos fisicoquimicos capaces de provocar cambios profundos en la
estructura de los contaminantes (Legrini O. et al. 1993). Esta familia de procesos incluye
una serie de procedimientos quimicos disefiados para eliminar contaminantes presentes en
agua mediante la generacion de especies transitorias poderosas, principalmente el radical
hidroxilo (OHe). Este radical puede ser generado por medios fotoquimicos, incluida la luz
solar, o por otras formas de energia, y posee una elevada efectividad en la oxidacién de la

materia organica.

Durante finales de los afios 80 y principios de los 90, los AOP fueron tomando
protagonismo en el tratamiento tanto de agua para consumo humano como de aguas
residuales (Glaze W. H. et al. 1987; Glaze W. H. et al. 1995). Como prueba de esto, durante
los dltimos 20 afios el numero de publicaciones cientificas relativas a este tipo de procesos
ha crecido de forma casi exponencial (figura 1.4.1).

18000 1
16000 -
14000 |

12000

lones

10000 -

8000

6000 -

Publicac

4000

2000 -

o
© &\ A
R §

3
N\
> o

H H
O° O
S Q7 O

DS
Afio

S
SR

O N N
N N N
:]9(1/ Q Q

D WX
S S ST

]
\
> P P

DD O™
D D O O O
S S S v

Figura 1.4.1.- Resultado del nUmero de publicaciones cientificas por afio para la busqueda

"Advanced Oxidation Processes" en Sciencedirect (datos hasta Octubre de 2014).
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1.4.1. Clasificaciéon de los procesos de oxidacién avanzada

Debido a la gran cantidad de AOP existentes, asi como a la posibilidad de realizar
combinaciones entre ellos, existen diversas formas de clasificarlos. En este caso se ha

tomado como criterio el método de generacion de las especies reactivas (tabla 1.4.1).

Tabla 1.4.1.- Clasificacion de los procesos de oxidacion avanzada segun la fuente de generacion

de las especies reactivas.

Procesos de Oxidaciéon Avanzada

Método de generacion

) _ Procesos
de especies reactivas
Fotolisis Fotolisis
O3
O3z + UV
Basados en O3
O3 + H20»

O3 + catalizador

Oxidacion humeda
Procesos térmicos Oxidacion humeda supercritica
Oxidacion humeda + H20;

Ultrasonidos
Procesos de alta energia Tecnologias de haz de electrones
Tecnologias de microondas

Fenton
Electro-Fenton
Basados en H,O; Foto-Fenton
Tipo-Fenton
UV/H.0;
Fotocatdlisis heterogénea

Fotocatédlisis i o
Fotocatalizadores organicos

Seguidamente se realizara una descripcion sobre los diversos procesos enumerados en la
tabla 1.4.1.
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1.4.2. Fotodlisis

Este tratamiento se caracteriza porque no es necesaria la adicion de ningin agente
guimico. La oxidacion de los compuestos tiene lugar habitualmente a través de dos
caminos. Por una parte se produce por la accion directa de la radiacion ultravioleta (UV)
sobre la materia organica de forma que puede producir su disociacion en moléculas mas
pequefias. Por otro lado, la radiacion incidente sobre las moléculas de agua y otras
sustancias presentes tales como la materia orgénica disuelta, pueden producir especies
reactivas que contribuyen a la degradacién de los contaminantes presentes en el medio
(Gonzalez M. G. et al. 2004; Jacobs L. E. et al. 2011). A pesar de la baja velocidad de
oxidacion de los compuestos organicos que presenta esta técnica, se ha empleado con
éxito en la degradacién de contaminantes emergentes (Benitez F. J. et al. 2013).

1.4.3. AOP basados en ozono

El ozono es un gas con un elevado poder de oxidacion que ha de ser generado in situ
debido a su inestabilidad. Se emplea como desinfectante ya que no forma intermedios
peligrosos como ocurre en el caso del cloro (Macauley J. J. et al. 2006; Hua G. et al. 2007).
Esta caracteristica hace que sea interesante acoplar este proceso a un proceso biologico
(Contreras S. et al. 2003).

Ozono

El proceso de oxidacion mediante ozono se produce a través de dos mecanismos: la
reaccion directa donde el ozono disuelto es el agente oxidante principal (ec. 1.4.1), y la via
indirecta que se basa en la generacion de especies reactivas, principalmente el radical
hidroxilo, cuando el ozono reacciona en medio acuoso (ec. 1.4.2 (Hoigné J. et al. 1975;
Kasprzyk-Hordern B. et al. 2003)).

03 + sustrato — productos de oxidacion Ec.-1.4.1

03 +H20—>20H.+02 Ec.-1.4.2
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La via predominante en un proceso de ozonizacion depende en gran medida del pH de la
disolucién a tratar. A valores de pH bajo (pH<4) predomina la via directa por lo que el O3 es
el agente oxidante. En el intervalo de pH entre 4 y 9 coexisten ambas vias, mientras que a
pH>9 prevalece la ozonizacion indirecta (Kasprzyk-Hordern B. et al. 2003). Mediante el
empleo de ozono se han tratado gran cantidad de compuestos tales como resinas acidas
(Ledakowicz S. et al. 2006), colorantes (Faouzi M. et al. 2006), cianuros (Parga J. R. et al.
2003), plaguicidas (Maldonado M. I. et al. 2006) y residuos farmacéuticos (lkehata K. et al.
2006).

Ozono con irradiacion (O3 + UV)

El tratamiento con ozono puede mejorarse mediante el empleo simultaneo radiacion UV, de
forma que en este caso pueden generarse radicales hidroxilo de dos formas distintas tal y
como se detalla a continuacion (ec.1.4.3 a 1.4.5) (Pera-Titus M. et al. 2004):

03 +H20 + hv—>H202+02 Ec.-1.4.3
H,0, + hv - 20H « (A1 < 400nm) Ec.-1.44
03 + H202 — OH » +H02 b4 +02 Ec.-1.45

El empleo combinado de ozono y radiacion UV se ha empleado para el tratamiento de
distintos compuestos tales como fenoles (Sanchez L. et al. 2003; Kusic H. et al. 2006) y

aguas procedentes de la industria papelera (Amat A. M. et al. 2005).

Ozono + H,O, / O3 + catalizador + UV

El proceso de ozonizacidon también puede mejorarse mediante la adicién de perdxido de
hidrogeno. De esta forma se favorece la produccion de gran cantidad de radicales hidroxilo
mediante la descomposicién de O; tal y como muestra la ecuacion 1.4.5, con lo que se
mejora la eficiencia del proceso cerca de un 35% en relacién al proceso en el que se
emplea Unicamente ozono (Rosenfeldt E. J. et al. 2006). Mediante este proceso combinado
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(Os + H»02) se han logrado degradar diversos compuestos tales como compuestos
organicos volatiles (Chen W. R. et al. 2006), aminas (Lee C. et al. 2007) y colorantes (Oguz
E. et al. 2007). También se han tratado aguas residuales procedentes de la industria textil
(Catalkaya E. C. et al. 2007).

Otra posibilidad para mejorar la capacidad oxidativa del ozono es su combinacién con
catalizadores, bien en medio heterogéneo (TiO2, ZnO) (Agustina T. E. et al. 2005; Yang Y.
et al. 2007) o en homogéneo (Fe2+, Cu2+), y con radiacion UV (Rosenfeldt E. J. et al. 2006).

1.4.4. AOP térmicos

Los procesos de oxidacion avanzada térmicos difieren del resto de AOP tanto en términos
de parametros operacionales, ya que se basan en el empleo de altas presiones y
temperaturas, como en carga organica de los efluentes a tratar ya que se emplean para
tratar efluentes con elevada concentracion de contaminantes. Esta tecnologia se basa en la
generacion de radicales libres a partir del agua. Este tipo de procesos puede ser clasificado
segun sus condiciones de operacién en (Garcia-Molina V. et al. 2005):

Oxidacion humeda o subcritica: emplea temperaturas de entre 125 a 300 °C y

presiones de 0,5 a 20 MPa con oxigeno o aire como oxidante.

Oxidacion supercritica: se lleva a cabo en condiciones cercanas al punto critico del
agua, a temperaturas mayores o iguales a 375 °C y presiones mayores de 22 MPa

pudiendo emplear como oxidante oxigeno puro o aire.

Oxidacion humeda con H;O: tiene lugar a las condiciones subcriticas con la

adicion de peroxido de hidrégeno como oxidante.

Con el objetivo de minimizar los costes de estos procesos, habitualmente se emplean
catalizadores heterogéneos que pueden ser reutilizados. Los catalizadores mas empleados
en los procesos de oxidacion humeda son los 6xidos metalicos (Silva A. M. T. et al. 2004;
Liu Y. et al. 2007; Lopes R. J. G. et al. 2007; Pastrana-Martinez L. M. et al. 2012).
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Mediante el empleo de estos procesos se han tratado distintos contaminantes como
efluentes procedentes de la industria papelera (Garg A. et al. 2007), clorofenoles
(Poulopoulos S. G. et al. 2007), tensioactivos (Suarez-Ojeda M. E. et al. 2007) y
tricloroetileno (Okawa K. et al. 2007).

1.4.5. AOP de alta energia

Para la aplicaciébn de la técnica de ultrasonidos se emplean ondas sonoras de alta
frecuencia (300 a 1000 kHz). Este tipo de AOP se basa en la generacion de elevadas
temperaturas y presiones en el seno del agua debido a la formacion, crecimiento y colapso
de burbujas de cavitacion. Durante el colapso de estas burbujas es cuando se produce la
pirélisis de la materia debido a las altas temperaturas y presiones (Hoffmann M. R. et al.
1996).

Las tecnologias de haces de electrones se basan en el bombardeo de las muestras
mediante electrones acelerados de alta energia (entre 1 y 2 MeV). De esta forma se forman
especies muy reactivas que pueden tanto oxidar como reducir los sustratos presentes
(Duarte C. L. et al. 2004).

Las tecnologias de microondas se basan en el empleo de las ondas electromagnéticas
cuya frecuencia se encuentra entre 30 y 0,3 GHz. Esta técnica se ha empleado para la
reduccion de la carga organica de fangos de depuradora. El proceso de calentamiento
producido por estas ondas degrada las particulas generando carbono y otros nutrientes
(Remya N. et al. 2011).

1.4.6. AOP basados en peroxido de hidrégeno

El peréxido de hidrogeno es un oxidante quimico seguro, eficiente y de facil empleo
adecuado para un amplio rango de procesos de descontaminacion y desinfeccion. Sin
embargo, en ciertos casos, no posee un poder de oxidacién suficiente por si solo. Por ello

habitualmente se emplea en presencia de luz UV, ozono o ciertas sales metalicas.
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Fotooxidacion con perdxido de hidrogeno

Este proceso se basa en la formacion de radicales hidroxilo a partir de la fotélisis de H,O,

irradiando con UV (ecuacion 1.4.6)

H,0, + hv - 20H » (A1 <400nm) Ec.-1.4.6

Mediante este método se han tratado compuestos tales como residuos farmacéuticos
(Vogna D. et al. 2004), cianuros (Sarla M. et al. 2004), aguas textiles (Schrank S. G. et al.
2007) y aguas residuales urbanas (Yonar T. et al. 2006; Toor R. et al. 2007).

Proceso Fenton (H.0, + Fe®")

El proceso Fenton es conocido desde hace mas de cien afios (Fenton H. J. H. 1894). Se
basa en el empleo de iones ferrosos para activar el peroxido de hidrogeno de forma que se
producen especies altamente oxidantes. La reaccion Fenton fue observada por primera vez
por H.J. Fenton cuando llevé a cabo la degradaciéon de una disolucién que contenia acido
tartarico en presencia de H,O, y sales de Fe (ll). En 1934 Haber y Weiss sugirieron que el
proceso Fenton actuaba mediante la produccién de OHe« por medio de la reduccion del H,O0,
producida por el Fe (ll) (Haber F. et al. 1934). Las principales reacciones que tienen lugar

en el proceso segun Neyerns E. (Neyens E. et al. 2003) son (ecuaciones 1.4.7 a 1.4.13):

Fe** + H,0, > Fe®* + OH™ + OH » Ec.-1.4.7
Fe** + H,0, » Fe** + 0,H « +H* Ec.-1.4.8
OH « +H,0, > 0,H » +H,0 Ec.-1.4.9
OH « +Fe?** - Fe3* + OH~ Ec.- 1.4.10
Fe3* + O,H o> Fe** + 0, ¢ +H" Ec.- 1.4.11
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Fe?* + 0,H « +H' - Fe®** + H,0, Ec.-1.4.12

OzH L4 +02H - Hzoz + 02 Ec.-1.4.13

La concentracién de los reactivos empleados posee una fuerte influencia en la reaccion de
degradacion. Por otra parte, la dependencia del pH en el proceso Fenton se explica por la
compleja quimica del hierro en disolucién acuosa. Generalmente el pH 6ptimo es de 2,8
(Pignatello J. J. et al. 2006).

Existe también cierta controversia sobre el mecanismo de actuacién del proceso Fenton.
Algunos autores consideran que funcionan a través de un mecanismo no radicalario donde
predomina la generacién del ion ferrilo (Fe (IV)) (Bossmann S. H. et al. 1998; Kremer M. L.
1999; Deguillaume L. et al. 2005).

La efectividad del proceso ha sido demostrada en gran cantidad de trabajos con
contaminantes modelo. Se ha empleado para la degradacion de clorofenoles (Pera-Titus M.
et al. 2004), hidrocarburos arométicos (Flotron V. et al. 2005), colorantes (Liu J. et al. 2011,
Soon A. N. et al. 2011) y diversos antibiéticos como la enrofloxacina, sulfamethoxazole,
amoxicilina, ampicilina y cloxacilina (Elmolla E. et al. 2009; Guinea E. et al. 2009; Homem V.
et al. 2010).

También se ha empleado en el tratamiento aguas generadas en diversas industrias como
por ejemplo en efluentes de la industria papelera (Catalkaya E. C. et al. 2007; Wang Z. et al.
2011) o en efluentes de la industria del aceite (Ozdemir C. et al. 2010; Martins R. C. et al.
2011).

Electro-Fenton

Es una variacion del proceso Fenton, en el que el peréxido de hidrogeno se genera
electroquimicamente de forma que se mejora asi su dosificacion y se eliminan los
problemas de transporte y almacenamiento (Badellino C. et al. 2006; Peralta-Hernandez J.
M. et al. 2006).
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Proceso foto-Fenton (H.0; + Fe** + UV)

Este proceso es una variacion del método Fenton combinado con radiaciéon UV e incluso luz
visible (Oliveros E. et al. 1997) de forma que se consigue un acusado aumento de la
eficiencia. Este efecto positivo se debe a la fotorreduccion del Fe (lll) a Fe (Il) (ec. 1.4.14) y
a la descomposicion del peroxido de hidrégeno (ec. 1.4.15), de forma que se aumenta la
generacion de radicales hidroxilo (Rodriguez M. et al. 2005):

Fe** + H,0, > Fe®* + OH™ + OH » Ec.-1.4.7
Fe3* + H,0 + hv - Fe?* + OH « +H* Ec.- 1.4.14
H,0, + hv - 2HO » (A <400 nm) Ec.-1.4.15

La contribucion de la radiacion podria tener un efecto afiadido debido a la posible fotdlisis
sobre los contaminantes tratados. Ademas, el foto-Fenton presenta la ventaja de que la
radiacion empleada puede ser natural, lo que otorga un gran valor medioambiental y una
interesante reduccion de costes (Mufioz I. et al. 2005).

Los procesos foto-Fenton se han mostrado eficientes en la degradacion de gran variedad
de efluentes industriales, como por ejemplo aguas residuales de la industria textil
(Rodriguez M. et al. 2002; Bandala E. R. et al. 2008; Vilar V. J. P. et al. 2011), aguas
generadas por la industria del aceite de oliva (Justino C. et al. 2010; Ahmed B. et al. 2011) y
aguas procedentes del lavado de recipientes de plaguicidas (Al Momani F. A. et al. 2007;
Malato S. et al. 2007; Zapata A. et al. 2010). También se han empleado en el tratamiento de
pesticidas (Oller I. et al. 2006; Pérez M. H. et al. 2006; Maldonado M. I. et al. 2007;
Ballesteros Martin M. M. et al. 2008; Segura C. et al. 2008; Amat A. M. et al. 2009; Soler J.
et al. 2009; Soler J. et al. 2011) y contaminantes emergentes (Klamerth N. et al. 2010a;
Klamerth N. et al. 2010b). Asimismo, algunos autores han tratado de integrar el proceso
foto-Fenton con un tratamiento biologico, de forma que se produce la oxidacién de los
contaminantes hasta que son biodegradables (Arques A. et al. 2007a; Ballesteros Martin M.
M. et al. 2008; Oller I. et al. 2011).
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Procesos tipo Fenton

Los procesos tipo-Fenton (conocidos también por su denominacién en inglés, Fenton-like)
son el conjunto de métodos Fenton y foto-Fenton a los que se han realizado variaciones
con el objetivo de ampliar su rango de aplicacién. Este tipo de AOP han surgido debido a
gue la aplicacién de los procesos Fenton y foto-Fenton en condiciones acidas reducen su
viabilidad en tratamientos a gran escala ya que se incrementan notablemente los costes de
operacién (Comninellis C. et al. 2008; Santos-Juanes L. et al. 2011).

Una primera variacion al Fenton es la sustitucion de las sales de hierro (Il) por sales de
hierro (lll), de forma que el proceso se inicia desde esta especie pero con resultados
similares (Pignatello J. J. et al. 2006). También se ha estudiado el llamado Fenton-
heterogéneo donde el hierro se emplea fijado en algin soporte inorganico (Martinez F. et al.
2007), para ello se utilizan minerales ricos en hierro (Valentine R. L. et al. 1998; Yeh C. K. J.
et al. 2004) o hierro metélico (Babuponnusami A. et al. 2014).

Otra de las posibles variaciones es el cambio de las sales de hierro por sales de otros
metales de transicion como el cobre o el cromo. Las reacciones (ec. 1.4.16 y 1.4.17) que

tendrian lugar en el caso del empleo del cobre serian (Ciesla P. et al. 2004):

Cu* + H,0, > Cu** + OH™ + OH « Ec.- 1.4.16

Cu?>* + HO,™ - Cu* + 0, + H* Ec.- 1.4.17

De esta forma se producen radicales hidroxilo y el metal se oxida y se reduce
alternativamente. Este proceso donde se sustituye el hierro por cobre, ha demostrado ser
eficiente en procesos como la degradacion de cianuros trabajando en medio basico (Kitis M.
et al. 2005; Santos-Juanes L. et al. 2008) o en el tratamiento de colorantes (Wang S. 2008)
y herbicidas (Carrier M. et al. 2006; Bandala E. R. et al. 2007).

Otra opcion de los llamados procesos tipo-Fenton y tipo-foto-Fenton es la adicion de
complejantes del hierro para mantenerlo en disoluciéon en medios cercanos a la neutralidad
(Collins T. J. 2002; Lee C. et al. 2009). Uno de los agentes quelantes mas comunes es el

acido etilendiaminotetracético (EDTA) con el que las especies Fe? y Fe® pueden formar
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complejos estables en condiciones cercanas a la neutralidad (Buettner G. R. et al. 1983;
Xue X. et al. 2009). El EDTA se ha empleado en el tratamiento de compuestos fendlicos
(Kwon B. G. et al. 2009; Xue X. et al. 2009). También se han empleado acidos
policarboxilicos con este objetivo ya que son capaces de formar complejos estables con el
hierro. Se han obtenido buenos resultados empleando acido maleico (Vukosav P. et al.
2010) y acido citrico (Chen Y. et al. 2011). Otro de los compuestos empleado en los
procesos tipo-Fenton es el quitosano. Este compuesto nitrogenado obtenido a partir de la
desacetilacion de la quitina ha dado buenos resultados en el tratamiento de colorantes (Tao
X. et al. 2008) y de compuestos clorados (Lee Y. et al. 2010).

Existen también en el medio natural sustancias que son capaces de interaccionar con los
iones metalicos a pH neutro o incluso béasico. Estos compuestos de elevado peso molecular
son las sustancias himicas. Estas se obtienen de forma natural a partir de residuos
organicos tanto vegetales como animales y se caracterizan por ser capaces de formar
complejos con iones metalicos (Fe**, Cu?*, A”**) (David Gara P. M. et al. 2009; Rodriguez F.
J. et al. 2011). Las sustancias humicas pueden ser clasificadas segun su solubilidad en:
acidos humicos (HA, del inglés Humic Acids), que son la fraccion de sustancias himicas
insolubles a pH menor de 2; acidos fulvicos que son solubles a cualquier rango; y huminas
gue son insolubles.

La interaccién entre los HA y los iones metdlicos da lugar a complejos que en presencia de
radiacion experimentan una transferencia electrénica, de forma que por medio de una
reaccion en cadena generan especies oxidantes capaces de degradar contaminantes
organicos. A continuacion (ec. 1.4.18 - 1.4.24) se resumen las reacciones del proceso
(Gaberell M. et al. 2003; Ou X. et al. 2007; Ou X. et al. 2009):

Fe3*...HA + hv > Fe?* + HA* Ec.- 1.4.18
HA + hv - HA" Ec.-1.4.19
HA*,HA* + 0, > Productos + 0, ,HO, Ec.- 1.4.20
0, ,HO, - H,0, Ec.-1.4.21
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Fe3* + 0; - Fe** + 0, Ec.- 1.4.22
Fe?’* + 0, > Fe3* + 0, ¢ ,HO, » Ec.-1.4.23
Fe?’* + H,0, - Fe3* + OH « +OH~ Ec.-1.4.24

Los acidos humicos han sido empleados en el tratamiento foto-Fenton de residuos
farmacéuticos (Georgi A. et al. 2007; Klamerth N. et al. 2011) y contaminantes emergentes
(Bernabeu A. et al. 2012). También se han empleado en tratamientos Fenton a pH neutro
para la degradacion de compuestos tales como el tiocianato, el cianuro y el arsénico
(Kochany J. et al. 2007; Lipczynska-Kochany E. et al. 2008).

1.4.7. Fotocatalisis

Segun la IUPAC la fotocatalisis se define como la "iniciacién o cambio en la velocidad de
una reaccion quimica bajo la accion de radiacion UV, Vis o IR en presencia de un
fotocatalizador, el cual absorbe luz y provoca la transformacion quimica de los productos
asociados a la reaccion". Asimismo, define fotocatalizador como: "catalizador capaz de
producir transformaciones quimicas tras haber absorbido luz" (Marin M. L. et al. 2012). Se
puede distinguir la fotocatalisis heterogénea, basada fundamentalmente en el empleo de

semiconductores, y la fotocatalisis basada en el empleo de fotocatalizadores orgéanicos.

Fotocatalisis heterogénea

En el afio 1976 aparecieron las primeras publicaciones (Carey J. H. et al. 1976) en las que
se detalla el uso de fotocatalisis heterogénea para la eliminacién de contaminantes tanto en
fase acuosa como gaseosa. Durante los afios siguientes, la comunidad cientifica no
demostré mucho interés en estos procesos debido a la falta de aplicaciones concretas. En
el afio 1988 (Al-Ekabi H. et al. 1988) se planted por primera vez la posibilidad de emplear
estos procedimientos para la eliminacién de contaminantes presentes en el agua con un

resultado muy positivo.
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Habitualmente el grupo de fotocatalizadores méas empleados en fotocatélisis heterogénea
son los semiconductores. Estos compuestos poseen una banda totalmente ocupada (banda
de valencia) y otra vacia (banda de conduccién) separadas por un salto energético del
orden del electronvoltio. De esta forma para permitir el paso de un electron desde la capa
de valencia hasta la capa de conduccion es necesario un determinado aporte energético.
Asi cuando el fotocatalizador absorbe fotones de luz con energia suficiente, igual o superior
a la diferencia de energias entre la banda de conduccion y la banda de valencia, se forma
un hueco (h") en la banda de valencia (defecto de electrones) y un electrén en la banda de
conduccién (e’). De esta forma se crean pares electron-hueco que pueden recombinarse
para volver al estado inicial asi como participar en reacciones quimicas directamente con
las especies adsorbidas o con el agua, produciendo radicales hidroxilo (ec. 1.4.25 ) y
superoxido segun las siguientes reacciones (ec. 1.4.26) (Chatterjee D. et al. 2005).

H,0+h* - OH « +H* Ec.-1.4.25

02 +e — 02 o Ec.- 1.4.26

A pesar de que se han empleado distintos semiconductores como fotocatalizadores, como
por ejemplo 6xido de zinc o sulfuro de cadmio (Hoffmann M. R. et al. 1995; Yeber M. C. et
al. 2000), destaca especialmente el didéxido de titanio, TiO,. Esta sustancia es un sélido
blanco insoluble en agua, que estd presente en dos formas alotrépicas, anatasa y rutilo
(Earnshaw A. et al. 1994), y es capaz de absorber energia de longitudes de onda por
debajo de los 385 nm. De esta forma el TiO, absorbe la fraccion UV de la radiacién solar

que llega a la superficie terrestre (ecuacién 1.4.27).

TiO, + hv - TiO,(e” + h") Ec.- 1.4.27

R+h* - R* Ec.-1.4.28

En el proceso de oxidacion-reduccion influyen tanto cualitativa como cuantitativamente un

gran numero de parametros que resultan ser determinantes en la eficiencia global de la
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reaccion (Blesa M. A. et al. 2004). Entre ellos destacan el pH, el area superficial, la

intensidad de la radiacion o la modificacion del semiconductor por introduccion de aditivos.

La fotocatalisis con TiO, se ha empleado ampliamente en la degradacion de diferentes
contaminantes tales como residuos textiles (Morrison S. R. 1980; Zhao J. et al. 1998;
Lizama C. et al. 2002; Konstantinou I. K. et al. 2004), clorofenoles (Hincapié M. et al. 2005),
compuestos fendlicos (Marques P. A. S. S. et al. 1997; Bacsa R. R. et al. 1998), aguas
cianuradas (Augugliaro V. et al. 1999; Dgbrowski B. et al. 2002; Bozzi A. et al. 2004) y
plaguicidas (Konstantinou I. K. et al. 2003; Pizarro P. et al. 2005).

Fotocatalizadores organicos

Los fotocatalizadores organicos son compuestos que presentan bandas de absorcién muy
intensas en la region UVA-visible del espectro, y tras ser excitados, son capaces de oxidar
a los contaminantes. Las estructuras quimicas de estos compuestos presentan una
marcada diversidad, pudiendo encontrar en ellas anillos aromaticos o heteroaromaticos,

porfirinas, o ftalatocianinas.

Una de las principales ventajas del empleo de fotocatalizadores organicos es la diversidad
de mecanismos de reaccion con los distintos contaminantes. Por ello, estas sustancias
proporcionan la posibilidad de disefiar tratamientos especificos para degradar
contaminantes determinados o pueden proporcionar informacién atil para estudios

mecanisticos (Marin M. L. et al. 2012).

En la figura 1.4.2 se muestran la mayoria de los posibles caminos mecanisticos que pueden
tener lugar en un proceso fotocatalitico empleando un fotocatalizador organico. Tal como
puede observarse, la reaccion empieza cuando el fotocatalizador (P) absorbe luz de la

longitud de onda apropiada de forma que alcance el primer estado excitado singlete (lP*).
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- P +Q" (1)
P — P —<
hv’ P~ +OH+H" (2)
\ P+ OH+H" (3)
3 _< — @)
P+ Oz (5)
P-—-Q Pr+Q” (6)
P._+Oz P+ 02._ (N
Q.++ 02.—
Q +102 Productos de oxidacién
Q +'0,
Q +OH

Figura 1.4.2.- Posibles caminos mecanisticos en la fotodegradacién empleando
fotocatalizadores organicos (Marin M. L. et al. 2012).

Desde este estado pueden ocurrir distintos procesos: tpx puede reaccionar directamente
con el contaminante (Q) mediante un proceso de transferencia electronica (Hoffmann N.
2008) dando como resultado la forma oxidada del contaminante (Q™) y la forma reducida
del fotocatalizador (P™), reaccion 1. Por otro lado, tpx puede pasar a el estado excitado
triplete (°*P*) mediante un proceso de cruce intersistemas. En principio tanto el ‘P* como el
3px pueden reaccionar con el agua para dar como resultado el radical hidroxilo (OH) junto
con el radical anién del fotocatalizador (P™) tal como se muestra en las reacciones 2 y 3 de
la figura 1.4.2 (Sanjuan A. et al. 1998a; Sanjuan A. et al. 1998b; Sanjuan A. et al. 2000).
Desde el estado triplete, el 3px puede participar en una reaccién de transferencia
electrénica generando Q™ y P (Hoffmann N. 2008) tal como describe la reaccién 4, o
reaccionar con el O, mediante un proceso de transferencia de energia, como se observa en

la reaccion 5, generando oxigeno singlete (*Oy).

Asimismo, puede formarse un complejo entre el estado fundamental del catalizador y el
contaminante. Este complejo (P---Q) puede absorber luz por un proceso de transferencia

electrénica dando como resultado Q™ y P (reaccién 6). Por otra parte el anién radical
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superéxido O,” podria generarse por medio de la reaccién del fotocatalizador

semirreducido P™~ con el oxigeno molecular, tal como se describe en la reaccion 7.

Los productos de oxidacién finales se pueden obtener mediante la reaccion del catiéon
radical del contaminante Q™ con el oxigeno molecular o con el anién radical superéxido
0,"; ademas el contaminante Q puede reaccionar en su estado fundamental con las

especies activas de oxigeno, OH+ 0 *O,.

El empleo de los fotocatalizadores organicos ha sido ampliamente estudiado (Marin M. L. et
al. 2012) obteniendo interesantes resultados en la degradacion de pesticidas (Escalada J.
P. et al. 2006; Arques A. et al. 2009), fenoles (Miranda M. A. et al. 2000; Cermola F. et al.
2004; Marais E. et al. 2007), residuos farmacéuticos (Seburg R. A. et al. 2006), herbicidas y
plaguicidas (Massad W. et al. 2004; Escalada J. P. et al. 2006). Para facilitar su
recuperacion, estos fotocatalizadores pueden ser fijados a soportes inorganicos
(fotocatalisis heterogénea) (Faust D. et al. 1999; Miranda M. A. et al. 2002; Arques A. et al.
2007b).
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1.5. Conceptos fotoquimicos

La fotoquimica es una rama de la quimica que se encarga de estudiar y explicar los efectos
qguimicos de la luz, producidos tanto por la absorcion como por la emision de luz desde el
UV (150 - 780 nm) hasta el IR cercano (780 nm - 2,5 uym) (Verhoeven J. W. 1996).

Para tratar de explicar los fundamentos de la fotoquimica, haremos uso de una (util
herramienta, el diagrama de Jablonski (figura 1.5.1). De esta forma, cuando un fotén de luz
incide sobre una molécula con la energia adecuada, ésta absorbe la energia produciéndose
un cambio de estado. Asi la separacion energética entre los dos estados se correspondera
exactamente con la energia del fotdn. Este proceso de absorcion de energia, por el que la
molécula pasa de un estado fundamental (Sp) a un estado excitado (Si, S»,...) recibe el
nombre de absorcién. Existen distintos niveles vibracionales a los que puede acceder una
molécula dentro de cada uno de los estados, aunque antes de sufrir cualquier cambio, ésta
caerd al nivel vibracional mas bajo dentro del estado excitado en el que se encuentre. Este
proceso se denomina relajacion vibracional. Las moléculas son muy inestables en un
estado excitado por lo que generalmente su tiempo de vida es muy corto. Existen diversos

caminos para la desactivacion de una molécula desde su estado excitado:

Niveles

] 1
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= T
1
1
1
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Q I vwc 1 2
wn 1 e =
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Pt 1 > = (%]
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— 1 | ) 4 ‘v' v ) 4

Figura 1.5.1.- Diagrama de Jablonski.

52



Introduccién

En primer lugar, la molécula excitada podria reaccionar quimicamente con otro compuesto

presente en el medio dando lugar a nuevos productos.

Por otra parte, la molécula podria desactivarse por conversion interna como por ejemplo
pasando del estado excitado S; al estado fundamental So. Este proceso de conversion

interna es un proceso no radiativo.

La molécula también podria pasar de un estado excitado a otro de distinta multiplicidad
mediante un cruce entre sistemas, como por ejemplo pasar del primer estado excitado
singlete al primer estado excitado triplete (S1 — T1).

Finalmente, la molécula podria desactivarse mediante un proceso radiativo, mediante el
cual pasaria del estado excitado emitiendo fluorescencia (si la desactivacion tiene lugar
desde el estado excitado singlete S; al estado fundamental Sp) 0 emitiendo fosforescencia
(si la desactivacion se produce desde el estado excitado triplete T, al estado fundamental
So).

Los diferentes caminos de desactivacion que puede seguir la molécula una vez ha
absorbido luz no son excluyentes, sino que puede seguir mas de un camino desde cada
estado. De esta forma existe competencia entre las distintas vias posibles por lo que se

hace interesante estudiar la contribucién de cada una de ellas.
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Antecedentes y trabajos anteriores

En trabajos anteriores del grupo de Investigacion de Oxidacion Avanzada de la Universidad
Politécnica de Valencia, se realizaron diversos estudios que constituyen los antecedentes
directos de la presente Tesis Doctoral.

1) En primer lugar se realizaron una serie de estudios para tratar de establecer el papel del
radical hidroxilo (OH¢) en la fotodegradacién de varios pesticidas bajo diversas condiciones
oxidativas. Este estudio fue objeto del Gltimo capitulo de una Tesis Doctoral en este grupo
de investigacion (Tratamiento de plaguicidas por un proceso foto-Fenton solar: estudios
fotofisicos e influencia de otras especies presentes, Juan Soler Escoda) y de un articulo
cientifico (Marin M. L. et al. 2011).

En él se investigd el papel del radical hidroxilo en diversos procesos de fotocatalisis solar:
foto-Fenton, oxidacion con didxido de titanio y fotocatalisis organica empleando trifenilpirilio
(TPP"). En primer lugar se determinaron las constantes de velocidad absoluta de reaccion
del OH+ en medio anaerdbico organico (acetonitrilo) con una serie de pesticidas (dimetoato,
metidatién, alaclor y pirimetanil), mediante una metodologia basada en la generacién de
radicales hidroxilo a partir de la N-hidroxipiridin-2(1H)-tiona por irradiacion laser (Aexc = 355

nm), seguido de su atrapamiento por t-estilbeno.

Mediante las relaciones de Stern-Volmer (figura 2.1) obtenidas para los cuatro pesticidas y
empleando el naftaleno como compuesto modelo se obtuvieron las constantes
bimoleculares de reaccién del radical hidroxilo con cada uno de los pesticidas. Los valores
obtenidos fueron de 2,6:10° M™*s™" (pirimetanil), 3,6:10° M™"-s™" (alaclor), 7,1-10° M™"-s™
(metidation) y 8,5-10°M™"-s™" (dimetoato).
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Figura 2.1.- Representacion de Stern-Volmer para: dimetoato (&), metidation (¢), alaclor (A),

pirimetanil () y naftaleno (O), empleado como patrén.

Seguidamente, se llevd a cabo un proceso foto-Fenton de la mezcla de cuatro pesticidas
(50 mg-L™") en presencia de Fe(ll) (20 mg-L™") y H20, (1,16 g-.L™") empleando un simulador
solar. Se ajustaron los resultados obtenidos a una representacion semi-logaritmica (figura
2.2) y se calcularon las constantes cinéticas de pseudo-primer orden (k), obteniendo el
siguiente orden de reactividad: metidation (9,1-10'4 s'1) ~ dimetoato (8,3-10‘4 5'1) > alaclor

(6,8:10™ s") >> pirimetanil (3,510 s™).

0.0
-0.5
-1.0
-1.5
-2.0

In (C/Co)

25
-3.0

'35 T T T T T 1
0 10 20 30 40 50 60
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Figura 2.2.- Fotodegradacion de una mezcla de cuatro pesticidas mediante un proceso foto-
Fenton a pH 2,8. Gréfica de In (C/Cy) frente a tiempo: dimetoato (&), metidation (¢), alaclor (A) y
pirimetanil (e).
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Los resultados obtenidos para el proceso foto-Fenton se correspondieron con las
constantes obtenidas mediante los experimentos fotofisicos, por lo que en este proceso la

principal especie implicada en la fotodegradacion parece ser el radical hidroxilo.

A continuacion se llevé a cabo la irradiacion de la mezcla de pesticidas (50 mg-L™" de cada
uno) en presencia de diéxido de titanio (200 mg-L'1) en simulador solar obteniendo los

resultados que se muestran en la figura 2.3.
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Figura 2.3.- Fotodegradacion de una mezcla de cuatro pesticidas en presencia de TiO,. Gréfica
de In (C/Cy) frente a tiempo: dimetoato (&), metidation (¢), alaclor (A) y pirimetanil (o).

En este caso, los resultados muestran que el metidation es el pesticida que posee mayor
reactividad, sin embargo el resto de compuestos tienen valores similares entre si. Este
resultado no esta de acuerdo con la tendencia observada en los experimentos fotofisicos, lo
gue esta de acuerdo con el hecho de que aunque el radical hidroxilo esté involucrado en el
proceso de fotodegradacién mediante TiO,, existe una contribucion alternativa producida

posiblemente por un proceso de transferencia electronica.

Para continuar el estudio se emple6 el trifenilpirilio, que es un fotocatalizador que actta
mediante un proceso de transferencia electrénica. Por lo tanto, se irradidé la mezcla de
pesticidas en presencia de TPP" (10 mg-L_1), y los resultados obtenidos para la
degradacion de los pesticidas (figura 2.4) se compararon con los datos de las constantes

bimoleculares de reaccion del radical hidroxilo con los pesticidas.
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Figura 2.4.- Fotodegradacion de una mezcla de cuatro pesticidas mediante el empleo de TPP*
como fotocatalizador. Grafica de C/C, frente a tiempo: dimetoato (&), metidatién (¢), alaclor (A)

y pirimetanil (o).

Los resultados muestran que se ha producido un cambio respecto a la tendencia de los
resultados obtenidos en los procesos anteriores por lo que se realizaron experimentos
adicionales para tratar de clarificar el proceso mecanistico.

Finalmente se realizaron experimentos fotofisicos adicionales que demostraron que la
reaccion de fotooxidacion de los pesticidas empleando TPP* ocurre fundamentalmente por
un proceso de transferencia electrénica fotoinducida, a través de la formacion de un

complejo.

2) En segundo lugar se realiz6 un estudio mecanistico empleando un fotocatalizador
organico diferente, el trifeniltiopirilio (TPTP"). Este estudio fue resultado de la continuacién
de la Tesis Doctoral ya mencionada: Tratamiento de plaguicidas por un proceso foto-Fenton
solar: estudios fotofisicos e influencia de otras especies presentes, Juan Soler Escoda. Los
resultados obtenidos en este estudio tuvieron como resultado la publicacién de un articulo
cientifico (Gomis J. et al. 2012).

Para llevar a cabo este estudio, se realiz6 la fotodegradacion de una mezcla de pesticidas
(dimetoato, alaclor y pirimetanil con una concentracién inicial de 50 mg-L_1) empleando
TPTP* (10 mg-L‘1) como fotocatalizador. Como puede observarse en la figura 2.5, tras 60
minutos de irradiacion en simulador solar, se alcanzé una degradacion del 45% para el

pirimetanil, 20% para el dimetoato y 13% para el alaclor.
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Figura 2.5.- Fotodegradacion de una mezcla de tres pesticidas mediante el empleo de TPTP*

como fotocatalizador. Grafica de C/C, frente a tiempo.

A continuacion mediante experimentos de fluorescencia se demostrd la participacion del
estado excitado singlete del TPTP® en la fotodegradacion de los tres pesticidas y se
calcularon las constantes cinéticas de desactivacion para cada uno obteniendo unos
valores de: 9,1-10°, 6,7110° y 1,910 M s™' para dimetoato, alaclor y pirimetanil,
respectivamente. En la figura 2.6 se muestran como ejemplo los resultados de fluorescencia
obtenidos para el pirimetanil.
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Figura 2.6.- Espectros de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo (Aec = 420 nm) en presencia de
cantidades crecientes (hasta 5-107 M) de pirimetanil (izquierda). Representacién de Stern—
Volmer de la desactivacion estatica (simbolos vacios) y dindmica (simbolos sélidos) para el

pirimetanil.
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Por otra parte, se estudi6 la posible implicacion del estado triplete del TPTP' en la
fotodegradacion. Por ello, se analiz6 el comportamiento de la sefial correspondiente al
triplete en presencia de cantidades crecientes de pesticida. Se observo que la sefial del
triplete de TPTP" en presencia de pesticida descendia inmediatamente después del pulso

de laser, lo que indica que realmente la sefial del triplete no se desactiva por los pesticidas.

Finalmente se realizaron célculos termodinamicos mediante la ecuacion de Rehm-Weller
(Rehm D. et al. 1970). Los resultados obtenidos apoyaron firmemente que el proceso de
fotodegradacion ocurria a través de un proceso de transferencia electrénica desde el estado
excitado singlete.

3) Finalmente, se realiz6 una aproximacion al estudio mecanistico del proceso de
fotodegradacion de una mezcla de contaminantes emergentes, compuesta por
acetaminofeno (ACF), amoxicilina (AMOX), cafeina (CAF), acetamiprid (ACP),
carbamazepina (CBZ) y éacido clofibrico (CLOF), en presencia de &cidos humicos. Este
estudio fue objeto de una parte de una Tesis Doctoral en este grupo de investigacion
(Aplicacion de fotocatalisis solar a pH neutro para la eliminacion de contaminantes quimicos
y biolégicos, Antonio Bernabéu Garcia) y de un articulo cientifico (Carlos L. et al. 2012).

Para llevar a cabo este estudio, se irradi6 la mezcla de contaminantes (5 mg-L'1 de cada
uno) en presencia y ausencia de sustancias humicas (20 mg-L'1) y se calcularon las

constantes de pseudo-primer orden para cada caso (figura 2.7).
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Figura 2.7.- Constantes cinéticas de pseudo-primer orden (kops) para la fotodegradaciéon de una

mezcla de CE (5 mg-L™) en ausenciay en presencia de AH (20 mg-L™) a pH=7.

La adicion de sustancias humicas provoc6 un descenso de la velocidad de degradacion de
los CE debido al efecto filtro provocado por los &cidos humicos (AH). Esto podria indicar
que existe una contribucién significativa de fotolisis directa a la via de degradacion de los
contaminantes estudiados. A continuacion se emplearon diversos métodos matematicos

para estimar las constantes de velocidad de fotolisis directa (kcar) €n los experimentos.

Seguidamente se represent6 (figura 2.8) la kops/kca para cada contaminante de la mezcla.
Los resultados muestran que en ausencia de acidos humicos la degradacion producida por
los fotoprocesos indirectos es importante para ACF (38%) y CBZ (27%), mientras que para
AMOX, CAF y ACP es irrelevante (Kobs/kcal €S aproximadamente 1). Por el contrario, para el
CLOF la kops fue un 25% menor que kca. Este resultado demuestra que para el CLOF la
inhibicion no solo se debe al efecto filtro si no que posiblemente estén también implicados

otros procesos indirectos.
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Figura 2.8.- Relacién entre constantes cinéticas (kobs/kca) para la fotodegradacion de la mezcla

de CE (5 mg-L™) a diferentes concentraciones de AH, pH=7.

Para intentar clarificar estos hechos se realizaron experimentos analogos pero esta vez con
menor concentracion de contaminantes (0,5 mg-L™' de cada). En este caso los resultados
mostraron que, para el CLOF, los valores de kops ¥ Kcal SON similares, al contrario de lo que
sucedia cuando las concentraciones de contaminantes eran superiores. Esto podria
implicar que los estados excitados y/o las especies reactivas generadas estan reaccionando
con los otros contaminantes. En el caso de los resultados en presencia de AH (figuras 2.8 y
2.9) se puede observar que la relacion la kops/kca €s mayor de 1, lo que implica que se estan
produciendo procesos indirectos. Los resultados muestran que a la concentracion mas baja
de contaminantes (0,5 mg-L_1), valor mas cercano a las concentraciones reales de estos
contaminantes en el medioambiente, es probable que se aumente la eficiencia de

degradacion de los compuestos en presencia de AH.
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Figura 2.9.- Relacidn entre constantes cinéticas (kons/kca) para la fotodegradacion de la mezcla

N

de CE (0,5 mg-L™) en ausenciay presencia de AH, pH=7.

Con el objetivo de evaluar la influencia de distintos tipos de sustancias humicas, se
realizaron experimentos de irradiacion de la mezcla de contaminantes (5 mg-L™") en
presencia de tres tipos de &cidos hdmicos obtenidos de diferentes origenes obteniendo

resultados muy semejantes entre ellos.

Seguidamente, se realizaron experimentos en presencia de diversos compuestos quimicos
capaces de actuar como atrapadores selectivos de especies reactivas. Los experimentos
que se realizaron en presencia de acido soérbico, que reacciona con los estados excitados
triplete ®Hs*, indicaron gue la reaccion transcurre principalmente a través de los estados
excitados triplete de las sustancias humicas, aunque no se puede descartar la participacion

de otras especies.

Adicionalmente, se realizaron diversos ensayos de toxicidad frente a la bacteria V.fischeri
gue mostraron un efecto sinérgico producido por la mezcla de CE tras la irradiacion.
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Figura 2.10.- Evolucién de la toxicidad durante la fotélisis de una mezcla de contaminantes (5y

20 mg-L™") en presencia y ausencia de AH (20 mg-L™").
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Obijetivos

El objetivo general de esta Tesis Doctoral es estudiar la reactividad de un grupo de
contaminantes emergentes presentes en aguas de salida de depuradoras de aguas

urbanas.

Para ello se plantea:

— Profundizar en los aspectos mecanisticos de los AOP fotoquimicos a través del
papel de diversas especies reactivas en la oxidacion de los contaminantes

emergentes estudiados.

— Estudiar la posibilidad de implementar un proceso foto-Fenton en condiciones de pH

mas suaves utilizando SBO como auxiliares quimicos.

Para desarrollar el objetivo general de esta Tesis Doctoral se plantean los siguientes
objetivos especificos:

e Determinar la mejor manera de generar cada especie reactiva a escala de

laboratorio.

e Estudiar la desaparicion de los contaminantes estudiados en medios que contengan
las distintas especies reactivas.

e Determinar la velocidad de reaccién de las distintas especies reactivas (radical

hidroxilo y oxigeno singlete) con cada contaminante.

e Estudiar los procesos de transferencia electronica directa entre un fotocatalizador

organico (trifenilpirilio y trifeniltiopirilio) y los contaminantes seleccionados.

e Proponer mecanismos de reaccién que permitan explicar los resultados obtenidos en

los estudios fotofisicos.

e Obtener un mayor conocimiento sobre el rendimiento, la fotoestabilidad y
biocompatibilidad de los SBO.
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e Profundizar en la posible aplicabilidad de los SBO como sensibilizadores y como
complejantes del hierro en un proceso foto-Fenton a pH ligeramente acido.

e Determinar el papel de diferentes variables operacionales en la eficiencia de un
proceso foto-Fenton en un medio ligeramente acido en presencia de SBO.

e Estudiar el mecanismo de reaccion producido en la fotodegradacion del violeta
cristal en presencia de SBO.

El presente trabajo se enmarca dentro de los siguientes proyectos de investigacion:
"Integracion de procesos de fotocatdlisis solar en la depuracion biolégica de aguas
residuales para la eliminacion de contaminantes emergentes" (EDARSOL, CTQ2009-
13459-C05-03) financiado por el Ministerio de Ciencia e Innovacion; "Desarrollo de nuevas
estrategias basadas en la integracion de procesos fotoquimicos para el tratamiento de
aguas residuales complejas” (AQUAFOTOX, CTQ2012-38754-C03-02 y CTQ2012-38754-
C03-03) financiado por el Ministerio de Economia y Competitividad; "Isolation,
characterization and screening of enviromental applications of bio-organic substances
obtained from urban biomasses” (ENVIRONBOS, PIRSES-GA-2010-269128) financiado por
la Unién Europea.
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Metodologia experimental

4.1. Reactivos

4.1.1. Contaminantes emergentes

Durante la presente Tesis Doctoral se ha empleado una mezcla de diversos tipos de
contaminantes emergentes (CE) (reguladores lipidicos, analgésicos, insecticidas,
antibidticos, estimulantes y farmacos psiquiatricos). En la tabla 4.1.1 se ha resumido el
nombre del contaminante emergente, la estructura quimica del principio activo, el
porcentaje en el que se encuentra en su version comercial, asi como la casa comercial que

suministra el producto.

Tabla 4.1.1.a- Nombre, estructura quimica, riqueza y procedencia de los contaminantes

emergentes estudiados.

Contaminante

Estructura quimica Rigueza Procedencia
emergente
o)
i - of o) | ; :
Acido clofibrico OH 97% Sigma-Aldrich
HsC CHj

H
N CH,
Acetaminofeno \|( 299% Sigma-Aldrich
O
HO
CHj
CN
Acetamiprid | X TAN/ 100% Sigma-Aldrich
_— CHj,
cl N

0+ O
HO O\\ N
Amoxicilina m ¢Hs  100%  Sigma-Aldrich
. N S ’
i H H
NH,

*3H20
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Tabla 4.1.1.b- Nombre, estructura quimica, riqueza y procedencia de los contaminantes

emergentes estudiados.

Contaminante

Estructura quimica Riqueza Procedencia
emergente
e
N N 0]
Cafeina a \f 100%  Sigma-Aldrich
;“ “CH,
HzC o)

Carbamazepina O N O 100% Sigma-Aldrich

CHj,
OH . .
Ibuprofeno CHs >98% Sigma-Aldrich
(0]
H,C
HSC\':"/CH3
el
Violeta Cristal | 100% Anedra
HsC\,Iq O O ’T‘/CHB
CH, CHj,

Ademés de los compuestos mencionados en la tabla anterior (tabla 4.1.1), en los
experimentos fotoquimicos, se ha empleado acetamiprid comercial suministrado por Sipcam

(20% riqueza) debido al elevado precio del compuesto puro.

A lo largo del la realizacion de la parte experimental de la presente Tesis Doctoral, se ha
estudiado una mezcla de contaminantes emergentes compuesta por: acetaminofeno,
amoxicilina, cafeina, carbamazepina, acetamiprid y acido clofibrico. Cabe destacar que para
la realizacion del apartado 5.1 donde se pretende indagar sobre la implicacion del radical
hidroxilo en la fotodegradacion de contaminantes se sustituyd en la mezcla de CE la

amoxicilina por el ibuprofeno.
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Para la realizacién del apartado 5.8 donde se pretende realizar un estudio mecanistico se

empled como contaminante modelo el violeta cristal.

4.1.2. Fotocatalizadores
Trifenilpirilio

El catién 2,4,6-trifenilpirilio también denominado de forma abreviada pirilio (TPP") (figura
4.1.1) fue adquirido en Aldrich en forma de hidrogenosulfato de 2,4,6- trifenilpirilio y posee

—
O
+

Figura 4.1.1.- Estructura quimica del catién pirilio (TPP”).

una pureza del 98%.

El mecanismo de reaccion de este fotocatalizador organico ha sido descrito en diversos
estudios (Marin M. L. et al. 2012). En disolucién acuosa presenta un espectro de absorcién
con bandas muy intensas en la region visible y ultravioleta cercano con maximos de

absorbancia a 350 y 400 nm, llegando a absorber hasta los 450 nm (figura 4.1.2).
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Figura 4.1.2.- Espectro de absorcion del TPP* en acetonitrilo.
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Ademés, presenta una emision de fluorescencia (figura 4.1.3) con méximo en los 470 nm
(Miranda M. A. et al. 2000).
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Figura 4.1.3.- Espectro de emision de fluorescencia del TPP* en acetonitrilo.

Trifeniltiopirilio
Otro de los catalizadores empleados fue el cation 2,4,6-trifeniltiopirilio (TPTP™) (figura 4.1.4).
Este compuesto es muy similar al descrito anteriormente (el trifenilpirilio) y Unicamente se

diferencia estructuralmente de él, en la sustitucion del &tomo de oxigeno del anillo central

por un atomo de azufre.

Figura 4.1.4.- Estructura quimica del catién tiopirilio (TPTP™).

Dado que las sales comerciales del catién TPTP* no se encuentran disponibles, éstas se
sintetizan a partir de las del TPP". Para ello se tomaron 0,17 g de tetrafluoroborato de 2,4,6-
trifenilpirilio (Aldrich, 98%) y se disolvieron en 8 mL de acetona. A la disolucion obtenida, se
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le afiadio a continuacion una disolucion de sulfuro sédico al 10% en exceso (momento en
que la disolucién pasé de un color amarillo a rojo oscuro) y se mantuvo en agitacion durante

unos 30 minutos.

Una vez transcurridos los 30 minutos se acidificd6 mediante la adicion de 2 mL de &cido
perclérico (HCIO4) al 20% (de forma que volvié a tomar color amarillo). Finalmente se
afladieron 8 mL de agua destilada al tiempo que iba apareciendo un precipitado
voluminoso: el perclorato de 2,4,6-trifeniltiopirilio. Seguidamente, este precipitado se filtro y

se lavo con agua.

Posteriormente el crudo se purificd por precipitaciones sucesivas. Para ello se redisolvié en
acetona, se filtr6 y se reprecipitd con éter etilico. A continuacion se filtr6 y se repitié el
proceso varias veces. Finalmente, se obtuvieron unos 100 mg de producto puro.

Los espectros de emisién y absorciéon del TPTP* son muy similares a los de TPP* con
maximos de absorciéon a 372 nm y 405 nm (figura 4.1.5), emitiendo fluorescencia con un
maximo a 470 nm (figura 4.1.6) (Morlet-Savary F. et al. 1998).

081
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Figura 4.1.5.- Espectro de absorcion del TPTP* en acetonitrilo.
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Figura 4.1.6.- Espectro de emision de fluorescencia del TPTP* en acetonitrilo.

Rosa de bengala

El rosa de bengala (RB) es un derivado de la fluoresceina de color rojizo (figura 4.1.7). Se
emplea en oftalmologia como agente diagnéstico para examen ocular y en veterinaria para

la deteccion de la brucelosis en ganado.

Figura 4.1.7. Estructura del rosa de bengala (RB).

Presenta un espectro en el visible con una banda de absorciéon a 559 nm (figura 4.1.8) asi

como una emision de fluorescencia a 571 nm (figura 4.1.9).
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Figura 4.1.8.- Espectro de absorcion del RB en acetonitrilo.
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Figura 4.1.9.- Espectro de emision de fluorescencia del RB en acetonitrilo.

Ademas debido a que posee sustituyentes halogenados de alto peso molecular el cruce
entre sistemas al estado triplete se ve favorecido (DeRosa M. C. et al. 2002; Shimizu O. et

al. 2006). Es capaz de generar oxigeno singlete con un rendimiento cuantico de ®, = 0,75.

Este fotocatalizador ha sido empleado para la degradaciéon de compuestos fendlicos
(Gryglik D. et al. 2007), clorofenoles (Cermola F. et al. 2004; Miller J. S. 2005) y residuos

farmacéuticos.
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4.1.3. Sustancias Bio-Organicas

Las sustancias solubles bio-organicas (SBO) son fruto de diversos estudios realizados por
el Departamento de Quimica de la Universidad de Torino (Italia) que tenian como objetivo
obtener productos de alto valor a partir de los residuos urbanos. En general estas
sustancias extraidas de la fraccion himeda de los residuos urbanos, estan constituidas por
una mezcla de macromoléculas con un amplio rango de tamafios que va desde 67 a 463
kg'mol™. Estas macromoléculas contienen largas cadenas alifaticas, anillos aromaticos y
gran cantidad de grupos funcionales como carboxilos, aminas y amidas, carbonilos,
hidroxilos, fenoles, etc. Estos compuestos han sido empleados en aplicaciones tan diversas
como: agentes surfactantes (Quagliotto P. et al. 2006), materiales nanoestructurados con
aplicaciones quimicas (Boffa V. et al. 2010), tratamientos de descontaminacion de suelos
(Montoneri E. et al. 2014), emulsionantes (Vargas A. K. N. et al. 2014), agricultura (Sortino
O. et al. 2013; Baglieri A. et al. 2014, Sortino O. et al. 2014) y suplementos alimenticios en
ganaderia (Dinuccio E. et al. 2013; Montoneri C. et al. 2013).

La composicion quimica de los SBO tiene similitudes estructurales con algunas sustancias
que se encuentran en la materia natural organica (NOM, del inglés Natural Organic Matter),
empleadas en procesos fotoquimicos solares para el tratamiento de aguas residuales.
Algunos estudios han demostrado que los SBO pueden ser empleados como
fotosensibilizadores para la degradacion de acidos sulfénicos aromaticos (Avetta P. et al.
2012), fenoles (Bianco Prevot A. et al. 2011) , o colorantes (Bianco Prevot A. et al. 2010).

Durante la realizacién de la presente Tesis Doctoral se emplearon tres tipos diferentes de
sustancias bio-organicas (SBO), proporcionadas por el Departamento de Quimica de la

Universidad de Torino, que se diferencian por la materia prima de partida:

FORSUD: se obtuvo a partir de la fraccién himeda de residuos organicos urbanos
procedentes de la separacion de residuos urbanos, mezclados con el digestato

producido en un reactor anaerébico.

CVT230: obtenido a partir residuos de jardineria que se mantuvieron en pilas de

aireacion durante 230 dias.
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CVDFT110: obtenido de una mezcla 35/55/10 en peso de FORSUD, residuos de

jardineria y fango de depuradora urbana, aireada durante 110 dias.

La obtencion de los SBO se llevé a cabo en una planta piloto (figura 4.1.10) propiedad de la
empresa Studio Chiono & Associati en Rivarolo Canavese, ltalia (Montoneri E. et al. 2011) a
partir de las diferentes materias primas detalladas anteriormente. La planta piloto consiste
en un reactor cilindrico de 500 L (102 cm de longitud y 10,1 cm de didmetro) con agitacion
mecéanica y calentado eléctricamente, una membrana de ultrafiltracion y un horno de

secado con ventilacion forzada.

Figura 4.1.10.- Planta piloto para la obtencién de SBO. Imagen incrustada: SBO en polvo y su

disolucién en agua (Arques A. et al. 2015).

En la figura 4.1.11 se muestra el diagrama del proceso de obtencion de los SBO. En primer
lugar se cargo el reactor de acero inoxidable con 300 L de solucién acuosa de KOH y 75 kg
de biomasa sélida, manteniendo esta mezcla en agitaciéon a 65 °C a un pH aproximado de
13. Tras 4 horas el reactor se apagd automaticamente y se dejo reposar la mezcla durante
toda la noche. El sobrenadante se bombe6 a una centrifuga (9000 rpm) para eliminar la
pequefia fraccion insoluble, principalmente aluminosilicatos, que todavia permanecia en la
mezcla. La fase liquida recuperada se hizo pasar con un caudal de 40 L h™ a través de una
membrana de ultrafiltracién que opera en flujo tangencial a 7 bar de entrada y 4,5 bar de

salida para producir un retenido con un 5-10% de materia himeda, que mas tarde se seco6 a
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60 °C. Finalmente se obtuvo el SBO sdlido con un rendimiento de 15-30% p/p en relacion

materia de partida frente a materia seca.

KOH . 60°C

BIOMASS

300L | 75kg —— 1 SBO

¥

“ retenido E—
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Fraccion
—'
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Figura4.1.11.- Diagrama de procesos de obtencion de los SBO

4.1.4. Otros reactivos

Los reactivos y disolventes quimicos empleados durante el presente trabajo, se muestran
en la siguiente tabla (tabla 4.1.2), indicando su férmula quimica, procedencia comercial,

grado de purezay los métodos analiticos en que se han empleado.

Tabla 4.1.2.a- Reactivos generales empleados.

Férmula

Producto quimica Procedencia Riqueza Empleo
Disoljueci;:\ zel,sCtJaindar Crison Estandar pH
Disoljuecirc)'ﬁ (;’sct):éndar Crison Estandar pH
Diso(ljuecign g,s;él\ndar Crison Estandar pH

Acetonitrilo CH3CN Panreac cromigg?éﬁco UHPLC
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Tabla 4.1.2.b- Reactivos generales empleados.

Producto For,m_ula Procedencia Riqueza Empleo
quimica
Metanol CH:OH Panreac Grado UHPLC
cromatografico
Acido férmico HCOOH Panreac 85% UHPLC
Sulfato ferroso FeSO, 7H,0 Prolabo 99% Foto-Fenton
Pr:e‘m)'(ldo de H,O, Panreac 30% (v/v) Foto-Fenton
idrégeno
Acido sulfdrico H,SO,4 Panreac 85% Ajuste de pH
Alcohol furfurilico CsHsO: Aldrich 99% Interferente
organico
t-butanol (CHs);COH Panreac 99,7% Interfg rente
organico
Trans-estibeno  CgHsCH=CHC4Hs Aldrich 96% Atrapamiento
N-h|drOX|p|r|d|n-2(1H)- CsHsNOS Aldrich 99% Generacion
tiona OH-
Sulfato de zinc ZnS0,47H,0 Prolabo 99% Toxicidad
Cloruro sédico NaCl Scharlau 99% Toxicidad
N-aliltiourea C4HsN2S Merck 98% DBOs
D-(+)-glucosa CsH1206 Panreac Anhidra pura DBOs
Acido L-glutamico CsHoNO Merck P. A. DBO
STioTTe Bioquimica 5
Dihidrogenofosfato KH,PO, Prolabo 99% DBO,
potasico
Monohidrogenofosfato K,HPO, Prolabo 99% DBOs
potasico
Monohidrogenofosfato ., Lipo,.2H,0 Prolabo 99% DBO,

sédico
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Tabla 4.1.2.c- Reactivos generales empleados.

Producto Fér}m_ula Procedencia Rigueza Empleo
quimica
Cloruro aménico NH.CI Prolabo 99% DBOs
Cloruro de calcio CaCl, Prolabo 99% DBOs
Sulfato de magnesio MgSO, 7H,0 Prolabo 99% DBOs
Cloruro férrico FeCl;-6H,0 Prolabo 99% DBOs
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4.2. Lamparas y reactores

4.2.1. Simulador solar

En los experimentos realizados a escala laboratorio se empleé un simulador solar ABET
Sun 2000 de la casa comercial ABET Technologies modelo 11014 Sun 2000 Solar
Simulator (figura 4.2.1). Este simulador esta equipado con una lampara de Xenén de 550 W
que genera un espectro uniforme que simula el de la radiacion solar que llega a la superficie
de la Tierra (figura 4.2.2). El equipo posee un reflector elipsoidal que es capaz de recoger el
70% de la radiacién producida por la lampara para posteriormente focalizarla mediante un
integrador Optico. De esta forma se genera un haz de luz divergente que es recogido por las
lentes que la unen en un haz de un area de 160x160 mm.

Figura 4.2.1.- Simulador solar ABET Sun 2000.
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Figura 4.2.2.- Espectro de irradiacion del simulador Abet Sun 2000.

4.2.2. Fotorreactores solares CPC

Los captadores parabdlicos compuestos (CPC) son dispositivos de concentracion de la
radiacion solar de tipo estatico. Estan formados por reactores tubulares cilindricos envueltos

por una superficie de aluminio altamente anodizado.

La superficie reflectante de estos reactores posee un rango de concentracion con un valor
cercano a 1 (FC) =1, de forma que son capaces de captar toda la radiacion UV que llega al
area de apertura del CPC (tanto la radiacion directa como la difusa) y reconducirla al reactor
(Goswami D. Y. et al. 1997; Yi-Zhong W. et al. 1998; Bandala E. R. et al. 2004). La
radiacion que llega al CPC se concentra y se dirige hacia la parte trasera del reactor tubular

de forma que practicamente toda la superficie de éste se encuentra iluminada (figura 4.2.3).

La configuracion tubular del fotorreactor se debe a que esta disposicion facilita el manejo de
fluidos, y ademas se optimiza el camino éptico que ha de recorrer la radiacién. En este
caso, el diametro de tubo es uno de los principales parametros para la eficiencia de este
tipo de reactores. Hay que garantizar la adecuada relacion entre la distribuciéon de la
iluminacién, la concentracion de catalizador y la eficiencia del proceso catalitico. Los
diametros habituales en estos reactores estdn comprendidos en un intervalo de entre 25y

50 mm. Mayores valores favorecen el exceso de volumen sin iluminar lo que provoca una
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disminucion en la eficiencia del proceso, mientras que valores inferiores provocan un

aumento considerable de las pérdidas de carga.

W\ M \/

-

Figura 4.2.3.- Radiacion solar directa y reflejada en un CPC (FC = 1). Figura tomada de Blanco J.
et al. 1999.

Planta piloto de fotocatélisis solar de 4L

Para la realizacion de los ensayos en planta piloto se empled un equipo de la casa
comercial ECOSYSTEM modelo SOLARDETOX® ACADUS-2005/0,25 (figura 4.2.4). La
muestra se impulsa desde un depédsito mediante la accion de una bomba centrifuga
PanWorld 5PX-Z con rotor cerrado fabricado en polipropileno y fibra de vidrio. La planta
requiere un volumen minimo de muestra de 3,5 L, ya que un volumen menor favorece la
formacion de burbujas de aire que dificultan el correcto funcionamiento de ésta, pudiendo
emplearse hasta un maximo de 5 L. La planta estd compuesta por cuatro tubos cilindricos
de borosilicato de 750 mm de longitud y 32 mm de diametro los cuales proporcionan un
volumen irradiado de 1,8 L. Bajo estos tubos se disponen los concentradores tipo CPC de
aluminio anodizado con 1 sol de concentracion y 30° de inclinacion. La planta posee una
superficie util irradiada de 0,257 m? y trabaja a una temperatura maxima de 55 °C. Para
medir la radiacion recibida, el fotorreactor va equipado con un radidmetro ACADUS 85 que
mide la radiacion solar instantanea (W-mz) y la integra para indicar la energia acumulada
(W-h).
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Figura 4.2.4.- Planta piloto de fotocatalisis solar de 4 L.

4.2.3. Reactor UV

Este es un reactor cilindrico de vidrio de 1 litro de capacidad (figura 4.2.5) en el que la
muestra se mantiene en constante agitacion magnética. Cuenta con una camisa de
refrigeracion por la que se hace recircular agua termostatizada, de forma que el sistema se
mantiene a una temperatura constante de 25 °C y con burbujeo continuo de aire sintético
(calidad analitica). En la parte superior cuenta con dos salidas, una para la salida del aire y
otra para la toma de muestra. Asimismo, en la parte superior central posee un orificio donde
se sitla la lampara. En este caso se empled una lampara de mercurio de media presion,
modelo Philips HPK 125W (figura 4.2.6). Esta lampara esta equipada con una camisa de
vidrio que filtra la radiacion de longitudes de onda menores de 300 nm.

Figura 4.2.5.- Reactor UV.
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Figura 4.2.6.- Espectro de irradiancia de la lampara de mercurio media presién, modelo Philips
HPK 125W.

Los experimentos realizados en el reactor UV fueron llevados a cabo en el Instituto de
Investigaciones Fisicoquimicas Tedricas y Aplicadas (INIFTA), perteneciente a la
Universidad Nacional de La Plata, Argentina.
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4.3. Condiciones de ensayo

4.3.1. Ensayos realizados en simulador solar

La concentracion de contaminantes empleada fue de 5 mgL' de cada uno. La
concentracion de SBO empleado varié en un intervalo de 5 a 200 mg-L™. Se empleé Fe (Il)
(en forma de FeSO,-7H;0) con una concentracion de 5 mg-L™. La cantidad de H,O, varié
en un intervalo de 75 a 230 mgL™. Este valor se calculé a partir de la cantidad
estequiométrica necesaria para mineralizar completamente los contaminantes teniendo en
cuenta su valor inicial de DQO. Para la realizacion de los ensayos se emplearon como
fotorreactores vasos de precipitados de vidrio de 250 mL de capacidad. Antes de iniciar el
ensayo se ajusto el pH al valor necesario mediante la adicion de acido sulfurico (H2SO4) o
de hidréxido sddico (NaOH). Seguidamente se posicioné el reactor Pyrex en un sistema de
refrigeracion por agua (temperatura 30 - 35 °C) y se aplicé agitacion suave y constante a la
muestra mediante el empleo de un agitador magnético. Se empled un filtro de Pyrex para
evitar la radiacion residual de la lampara por debajo de 300 nm. Mas tarde todo ello se
posicioné bajo el simulador solar, de forma que el haz de luz incidiera sobre todo el reactor
Pyrex.

4.3.2. Ensayos realizados en planta piloto

Al igual que en los experimentos llevados a cabo en el simulador solar, se empleé una
cantidad de 5 mg-L'1 de cada contaminante. La concentracion de SBO fue de 10 mg-L'l yla
de Fe (Il) fue de 5 mg-L'l. La concentracion inicial de H,O, empleada fue de 5 mg-L'l. Alo
largo del experimento se control6 la concentracion de H,O, mediante kits de medicion de
peroxido (proporcionados por Merck), de forma que cuando la concentracion de éste bajaba
de 2,5 mg-L" se reajustaba su concentracion al valor inicial. En el caso de los experimentos
en los que se tomaron muestras para realizar ensayos biolégicos, se dosificé de forma

controlada la cantidad de H»O, para evitar su posible presencia en las muestras.
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4.3.3. Estudios fotofisicos

Todos los experimentos fotofisicos se han realizado en acetonitrilo (Aldrich 99,9%) grado
cromatografico. En todos los casos se emplearon cubetas de cuarzo con un paso 6ptico de
1 cm y las muestras fueron purgadas con nitrégeno, en primer lugar durante 15 minutos y

tras cada adiciéon de CE durante 10 minutos.

Espectrofotometria de fluorescencia

Para la realizacion de las medidas de fluorescencia en estado estacionario y en tiempo
resuelto se utilizaron disoluciones de TPP* y TPTP* con un valor de absorbancia de 0,1 a la
longitud de onda de sus maximos de excitacion. Seguidamente se fueron afiadiendo
cantidades conocidas de los contaminantes llegando a alcanzar una concentracion final de

contaminante emergente entre 4y 7:10° M.

Fotélisis de destello laser

Para realizar el estudio de la desactivacion de los estados triplete del pirilio y del tiopirilio se
irradié a una longitud de onda de 355 nm. Las disoluciones empleadas se prepararon para
que presentaran una absorcién en la zona de trabajo de 0,3. A continuacién, a las
disoluciones iniciales de TPP* y TPTP*, se les afiadieron sucesivos volimenes conocidos
de disoluciones 30 - 50-10° M de los contaminantes mediante una jeringuilla. A
continuacion, se registraron las trazas de absorcién de 470 y 550 nm en el caso del TPP* y
de 470 nm en el caso del TPTP".

Para el estudio de la reactividad del radical hidroxilo con los contaminantes emergentes se
partié de una disolucién de N-hidroxipiridin-2-tiona (0,29 mM) y trans-estilbeno (7,5 mM). En
esta ocasion se emplearon seis cubetas (paso 6ptico 1 cm) cada una de ellas con una
concentracion creciente de contaminante (y compuesto patrén) alcanzando una
concentracion final de 1:10° M de CE. Seguidamente se registraron las trazas a 390 y 490

nm tras el pulso laser.

Para llevar a cabo los experimentos en los que se estudié la reactividad del oxigeno

singlete con los contaminantes emergentes se partié6 de una disoluciéon de perinaftenona
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(PN) en acetonitrilo (absorbancia de 0,3 a la longitud de excitacion de 355 nm). A
continuaciéon se afiadieron cantidades crecientes de cada uno de los contaminantes de
forma que la concentracion de éstos varid en un intervalo entre 0,1-10'3 My 4,6-10‘3 M.
Seguidamente, tras el pulso laser, se registraron las trazas de emisiéon a 1270 nm.

Experimentos de Job's

Para la realizacion de los experimentos de Job's se utilizaron disoluciones de contaminante
+ fotocatalizador con una concentracion total constante. En este caso se optd por una
concentracion total de 510" M partiendo de disoluciones madre de concentracion 5-10* M.
A continuacién se midi6 la absorbancia a una longitud de onda de 400 nm para el caso del
TPP* y 404 nm para el TPTP”, de forma que se fue variando la fraccién molar de CE y de

fotocatalizador.
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4.4. Equipos de andlisis y técnicas analiticas

4.4.1. Cromatégrafo liguido de ultra alta resolucién

La concentracion de los CE en las muestras obtenidas en las reacciones ha sido
determinada por cromatografia liquida de alta ultra resolucion (UHPLC). El cromatégrafo
empleado ha sido el modelo Flexar UHPLC FX-10 (figura 4.4.1) de la marca PERKIN-
ELMER.

Figura 4.4.1. Equipo de Cromatografia de Ultra Alta Resolucién (UHPLC).

El equipo trabaja en fase reversa, siendo la columna Brownlee Analytical DB C18 1,9 ym
30x2,1 mm termostatizada. El cromatografo dispone de un automuestredor con control de
temperatura (S200 Autosampler Comm KIT-1022 PUS), dos bombas independientes
(Flexar FX 10 UHP PUMP), desgasificador de eluyentes (desgasificador de vacio de 3
canales, FL) y detector UV (UV/VIS KIT-UHPLC Detector Tubing).

Las muestras a analizar se filtraron previamente mediante filtros de polipropileno (con
tamario de poro de 0,45 ym) para eliminar los posibles soélidos presentes en la disolucion.
Ademas en las muestras de los experimentos realizados en presencia del reactivo Fenton,

se adicioné metanol para detener la reaccién de degradacion de los contaminantes.

Para realizar el seguimiento de la mezcla de contaminantes empleados, se utilizo el

programa en gradiente detallado en la tabla 4.4.1. Para la deteccién se utilizaron las
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longitudes de onda que se muestran en la tabla 4.4.2, junto con los tiempos de retencién de

cada compuesto.

Tabla 4.4.1.- Programa gradiente UHPLC.

Etapa Tipodeetapa % Acetonitrilo % Acido Férmico Flujo
(10 mMm) (mL min™)

0 equilibrado 3 97 0,3

1 gradiente 10 70 0,3

2 gradiente 70 30 0,3

3 gradiente 3 97 0,3

Tabla 4.4.2.- Longitud de onda de deteccién y tiempo de retenciéon de cada compuesto UHPLC.

Contaminante Longitud de onda Tiempo de retencion
(nm) (min)
Amoxicilina 205 1,97
Cafeina 205 3,96
Acetamiprid 245 4,99
Carbamazepina 205 5,67
Acido clofibrico 225 6,20

4.4.2. Analizador de Carbono Orgéanico Disuelto

Se empled un equipo de la marca Shimadzu modelo TOC-VCSH (Figura 4.4.2) equipado
con un automuestreador modelo ASI-V para cuantificar la materia organica presente en las
muestras liquidas, y de esta forma evaluar la mineralizacién de las muestras durante el
tratamiento aplicado. Este equipo cuantifica el Carbono Total (CT) y el Carbono Inorganico
Total (CIT) disueltos en agua. La diferencia entre ambas medidas proporciona el Carbono
Organico Disuelto (COD).
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Figura 4.4.2. Analizador de Carbono Organico Total.

Para realizar el andlisis del carbono total (CT) este equipo trabaja por combustiéon de las
muestras a elevada temperatura (680 °C) mediante el empleo de un catalizador de platino
soportado en esferas de alimina. De esta forma se produce la combustiéon del CT dando
como resultado CO». Posteriormente se mide el CO, generado en la combustion de la
muestra mediante un detector de infrarrojo no dispersivo (NDIR) generando un pico cuya
area es proporcional a la cantidad de carbono presente en la muestra.

Para analizar el carbono inorganico (IC) la muestra se introduce en un recipiente de
reaccion en el que hay acido fosférico (25% p/v) en el que se burbujea aire. De esta forma
la descomposicién de los carbonatos y bicarbonatos (CIT) presentes en la muestra genera
COg, que es procesado en el NDIR, de la misma forma que el CT.

Para realizar el andlisis, en primer lugar, se ha de realizar el acondicionamiento de las
muestras. Para ello se toma un volumen aproximado de 25 mL de muestra y se eliminan los

sélidos en suspension mediante filtracion con filtros de propileno.

4.4.3. Fotdlisis de destello laser

Para llevar a cabo los estudios de fotdlisis de destello laser se ha empled un laser Nd:YAG
modelo SL404G-10 de la marca Spectron Laser Systems (figura 4.4.3). En cuanto a la
fuente de deteccion de luz se utilizd una lampara de Xendn Lo255 de la marca Oriel. El

conjunto del sistema consiste en un laser pulsado, una lampara de Xendn, un
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monocromador modelo 77200 de la marca Oriel, un sistema fotomultiplicador Oriel (PMT)
formado por un tubo lateral 77348 PMT, una carcasa 70680 PMT, una fuente de potencia
70705 PMT y un osciloscopio Tektronik TDS-640A. Una vez la sefal de salida llega al
osciloscopio se envia a un ordenador en el cual se registran los datos.

Figura 4.4.3. Conjunto del sistema del laser.

4.4.4. Fluorimetros

Para realizar los espectros de emisién en estado estacionario se utilizé un instrumento
Photon Technology International (PTI) modelo LPS-220B equipado con una lampara de
Xenon de 75 W (figura 4.4.4). El equipo esta dotado de detectores de recuento de fotones
individuales entre 200 y 900 nm. Para realizar el analisis, las muestras se introdujeron en

cubetas de cuarzo.

X

T

Figura 4.4.4. Fluorimetro para medidas en tiempo estacionario.
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Las medidas de fluorescencia en tiempo resuelto se realizaron con un espectrometro
TimeMaster Fluorescence Lifetime spectrometer TM-2/2003 también de la marca PTI (figura
4.4.5). En cuanto a la fuente de excitacién, el equipo cuenta con una ldmpara de destello
(duracién del pulso 1,8 ns) convenientemente purgada con una mezcla hidroégeno/nitrégeno

al 50:50, y un detector estroboscopico.

Figura 4.4.5. Fluorimetro para medidas en tiempo resuelto.

4.4.5. Demanda Quimica de Oxigeno

Para realizar el andlisis de la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) se emplearon los kits
Spectroquant® de Merck, un termoreactor Spectroquant® TR620 y un fotémetro
Spectroquant® Photometer NOVA 60, ambos de la casa Merck (figura 4.4.6).

Figura 4.4.6. Termoreactor Spectroquant® TR620 (izquierda) y fotémetro Spectroquant®
Photometer NOVA 60 (derecha).
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La DQO mide la cantidad de oxigeno necesario para oxidar la materia organica en una
muestra liquida, sometida a unas determinadas condiciones de agente oxidante,
temperatura y tiempo. La metodologia empleada para la determinacién de la DQO se basa
en la oxidacion de la muestra mediante una disolucion fuertemente acida con exceso de
dicromato de potasio (que actia como oxidante) en presencia de sulfato de plata (que actla
como catalizador). Tras dos horas de digestion a 148 °C, se determina mediante
espectrofotometria la concentracion de iones Cr (lll), de color verde, generados a partir del
dicromato.

A continuacion se detalla el procedimiento experimental. En primer lugar se toman 3 mL de
muestra filtrada y se afiade al tubo de reaccidn. Una vez adicionada la muestra, se cierra el
tubo y se agita, para posteriormente introducirlo en el termoreactor. Finalmente se deja
enfriar el tubo y se coloca en el fotdmetro, de forma que se obtiene directamente el valor de
mg OzL™. El rango del kit de medida empleado para el analisis de DQO fue el de 10-150
mg OzL™.

4.4.6. Demanda Bioquimica de Oxigeno

Para llevar a cabo la determinacion de la Demanda Bioquimica de Oxigeno (DBO) se
emple6 un sistema denominado biémetro modelo WTW-OXITOP® (figura 4.4.2).

-
-
-
-
-
-

Figura 4.4.7. Sistema WTW-OXITOP® para la determinacién de la DBO.

La DBO mide la concentracion en masa de oxigeno disuelto consumido a causa de la

oxidacion bioldgica de las sustancias presentes en el agua. En definitiva, la DBO mide la
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cantidad de oxigeno que es necesario para degradar la materia organica gracias a la
actividad de microorganismos. Para realizar la medida de la DBOs se registran los datos de

cada 24 horas durante cinco dias.

Para analizar las muestras, cierta cantidad de éstas se introducen en el biémetro. Este se
compone de un frasco opaco de borosilicato con una capacidad maxima de 510 mL y un
cierre hermético dotado de un dispositivo de lectura de la presion parcial. Ademas los
frascos poseen una trampa alcalina (NaOH) que permite que se produzca la depresion en el
interior de la botella debido al consumo de oxigeno producido por los microorganismos y la
posterior absorcién del diéxido de carbono generado en el proceso.

El volumen de muestra necesario para la realizacion de este ensayo depende del rango de
DBO esperado. De esta forma como se puede apreciar en la tabla 4.4.3 a medida que
aumenta el rango de medida de la DBO esperada, disminuye el volumen de muestra a
tratar, lo que permite que la cantidad de oxigeno que queda disponible para la actividad

bacteriana sea mayor.

Tabla 4.4.3. Volumen de muestra necesaria en funciéon del rango de medida esperada de DBO.

Rango de medida Volumen de Factor de
(mg O,.L™Y) muestra (mL) correccién
0-40 432
0-80 365 2
0-200 250 5
0-400 164 10
0-800 97 20
0-2000 435 50
0-4000 22,7 100

Una vez determinado el volumen de muestra necesario, se afiadié 1 mL de fango activo de
la EDAR municipal (in6culo), N-aliltiourea, y sales minerales; el pH de la disolucién fue 7,2.
Las sales minerales adicionadas estan compuestas por una disolucién de nutrientes
tamponada: 8,5 g de K;HPO4, 21,75 g de K;HPO,, 33,4 g de Na;HPO47H,0, 1,7 g de
NH.CI, 27,5 g-L™ de CaCl,, 22,5 gL de MgSO47H,0y 0,25 g-L™" de FeCls6H,0. Estos
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sistemas se situaron en un refrigerador termostatado para mantener la temperatura a 20 °C,

y se mantuvieron en agitacién mediante un agitador magnético.

4.4.7. Espectrofotometria UV-Visible

Se empled un espectrofotdbmetro UV-Visible de la marca Thermo SCIENTIFIC modelo
Helios Gamma (figura 4.4.8). El equipo esta provisto de una lampara de wolframio (espectro
visible) y otra de deuterio (espectro UV).

Figura 4.4.8. Espectrofotometro UV-VIS.

4.4.8. Lumindmetro

Para la realizar la medida de la bioluminiscencia emitida por las bacterias Vibrio fischeri se
emple6 un luminémetro portatil modelo BioFix® Lumi-10 de la marca Macherey-Nagel
GMBH & Co. KG (figura 4.4.9). Este esta equipado con un detector Ultra Fast Single Photon
Counter (contador ultra rapido de fotones), con un rango espectral de deteccion de 380 a
630 nm. Para el andlisis de las muestras se emplearon cubetas cilindricas (50x12 mm). La
sefial registrada puede presentarse en forma de porcentaje de inhibicién (%l), porcentaje de

estimulacion (%E) o en unidades relativas de luz (RLU, en inglés relative Light Units).
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Figura 4.4.9. Luminémetro.

4.49. Balanza analitica

Para realizar el pesado de los diversos compuestos empleados se utilizé una balanza
analitica de la marca SARTORIUS (figura 4.4.10). La sensibilidad del equipo es de 0,1 mg,
y su valor maximo de medida es de 200 g.

Figura 4.4.10. Balanza analitica.
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4.4.10. pH-metro

Para realizar las medidas de pH se emple6 un pH-metro modelo pH meter BASIC 20+ de la

casa comercial Crison (figura 4.4.11).

Figura 4.4.11. pH-metro.

4.4.11. Conductimetro

Para medir la conductividad de las muestras se empled un Conductimetro modelo

conductymeter BasiC 30 de la marca Crison (figura 4.4.12).

Figura 4.4.12. Conductimetro.
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4.5. Otros métodos analiticos y de tratamiento de datos

4,5.1. Relacion DBOs/DQO

Este parametro, considerado como un buen indicador para medir la biodegradabilidad (Guhl
W. et al. 2006), se basa en la relaciéon entre la medida de la Demanda Bioquimica de
Oxigeno (DBOs) y la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO). De esta forma mide la
biodegradabilidad final de compuestos organicos a una determinada concentracion,
relacionando un ensayo biolégico con otro de tipo quimico. Esta medida de
biodegradabilidad se obtiene relacionando los valores de DBOs y los de DQO obtenidos
para distintas muestras obtenidas durante un determinado ensayo.

4.5.2. EOCy EOM

El pardmetro EOC (Estado de Oxidacion del Carbono), en inglés COS (Carbon Oxidation

State) relaciona la DQO de una muestra con su COD inicial. Este indicador ofrece una idea

de como avanza el grado de oxidacion de los compuestos presentes en la muestra inicial

(Arques A. et al. 2007a). Este se calcula mediante la ecuacion 4.5.1, en la que CODy es el

carbono orgéanico disuelto presente en la muestra inicial y DQO es la demanda quimica de

oxigeno presente en cada una de las muestras siguientes, ambos expresados en mg-L'l.
DQO

EOC=4-1,5—— Ec.-4.5.1
coD,

El parametro EOM (Estado de Oxidacion Media), en inglés AOS (Average Oxidation State)
da informacioén acerca de variaciones en la composicion de la disolucién que podrian
traducirse en cambios de la relacion biodegradabilidad/toxicidad de ésta (Sarria V. et al.
2003). El parametro se determina mediante la ecuacion 4.5.2, similar a la empleada para
determinar el EOC, pero con la salvedad de que en esta ocasién el COD es el valor de cada
muestra, con lo que en el calculo se emplea Unicamente la materia organica que
permanece en disolucién. En conclusion, en vez de determinar la eficiencia del proceso, el

EOM indica las variaciones de la composicion de la materia organica disuelta.
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EOM =4 — 1,522 Ec.-4.5.2
coD

45.3. Métodos de andlisis de la toxicidad

Existen gran variedad de ensayos de toxicidad, cada uno de ellos con distinta sensibilidad.
Debido a esto, en cada caso ha de seleccionarse el método idéneo en funcién del efluente

gue esté siendo objeto de estudio.

Para el caso del estudio de la biocompatibilidad de los SBO, apartado 5.5.2 del presente
trabajo, se decidio realizar ensayos de toxicidad frente a diversos organismos: la bacteria
luminiscente Vibrio fischeri, la microalga Pseudokirchneriella subcapitata, y el crustaceo
Daphnia magna. Estos ensayos fueron realizados por el Departamento de Biotecnologia de
la Universitat Politécnica de Valencia. Para la realizacion de estos ensayos se siguieron las
normas I1SO 11348-3:2007, ISO 8692:2004 e ISO 6341:1996 respectivamente.

En el caso del estudio de la evolucion de la toxicidad de los intermediarios generados
durante la fotodegradacién de la mezcla de CE (apartado 5.6.4) se realizaron Unicamente
ensayos de toxicidad basados en la inhibicion de la luminiscencia de la bacteria V. fischeri.
Estos ensayos se realizaron en el Departamento de Ingenieria Textil y Papelera, de
acuerdo con la norma ISO 11348-1998.

Ensayos segun lanorma ISO 11348-1998

Para la realizacién del ensayo basado en la norma 1SO 11348-1998, se emplearon kits
comerciales BioFix® Lumi Luminiscent Bacteria de la casa comercial Macherey-Nagel
GMBH & Co. KG. En este caso, las bacterias Vibrio fischeri NRRL B-11177 son
suministradas en viales y conservadas liofilizadas a baja temperatura (-18 a -20°C). Los kits
comerciales se suministran con una solucién salina necesaria para realizar la regeneracion

de las bacterias (figura 4.5.1).
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Figura 4.5.1.- Kit comercial de bactérias Vibrio fischeri.

Para iniciar los ensayos, se mezclan volimenes iguales de la muestra a analizar con la
suspension bacteriana previamente preparada (500 pL de ambas), y posteriormente se
realizé la medida de la luminiscencia producida por las bacterias vivas mediante el
luminémetro BioFix®. El tiempo de incubacion seleccionado en este caso fue de 15
minutos. Una vez transcurrido este tiempo, se midieron de los valores de % de inhibicién de
las muestras. Dado que en los kits comerciales, las bacterias V. fischeri se suministran
liofilizadas a baja temperatura (-18 °C), es necesario realizar una regeneracion previa al
ensayo. Para ello se afiaden 6 mL de disolucién regeneradora al vial, se agita y se afiaden
otros 5 mL mas de esta disolucion. Seguidamente, se mantiene la disolucién de bacterias a
3 °C durante un tiempo de 5 minutos, para posteriormente mantenerlas a 15 °C. En el caso
de las muestras a estudiar, se realiz6 un tratamiento previo, afiadiendo un 2% de NaCl y
ajustando su pH entre 6 y 8,5. Para iniciar el ensayo, primero se afiaden 500 pL de
suspension bacteriana en cada vial de medida y se mide su bioluminiscencia inicial.
Posteriormente se afiaden 500 uL de las sucesivas muestras a cada vial. Tras 15 minutos
se vuelve a medir la bioluminiscencia de las muestras de forma que se obtiene
directamente el porcentaje de inhibicion. Como muestra control se emplea una disolucién
de 2,2 mg-L'1 de ZnS0O4+7H,0 , que tiene un valor tedrico de 31,29 % de inhibicién.
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4.5.4. Método para la medicion de la radiacion solar

Para poder realizar la medicion de la radiacion UV en los ensayos realizados en la planta
solar piloto de 4 L, se empleé un radiémetro modelo ACADUS 85. Este dispositivo permite
cuantificar la radiaciéon tanto directa como difusa que incide en los fotorreactores de la
planta. Para ello mediante el cuadro de mandos, el radiémetro nos proporciona el valor de

radiacion instantanea (Rinst, W-m'z) y el de la radiacion acumulada (Rac, W-h).

Dado que existe una variabilidad intrinseca en la radiacion solar, se hace indispensable el
empleo de un parametro capaz de corregir este fendmeno. Para ello se empled el
parametro tzw, que se define como el tiempo necesario para alcanzar la radiacién
acumulada en la zona de muestreo en el caso de que la radiacién tuviera un valor constante
de 30 W-m™?. A continuacién se muestra la ecuacién necesaria para el célculo de dicho
parametro (ec.4.5.3):

Rgcx60(min/h)xv;

Ec.-4.5.3
R XAXV7T

tzow(min) =

Donde Ry es la radiacién acumulada en W-h; V; es el volumen irradiado en L; Ry, es la
radiacion media considerada, en nuestro caso 30 W-m'z; A es el area irradiada en mz; y Vg

es el volumen total tratado en la planta en L.

45.5. Método para la determinacién de las constantes cinéticas
de reaccion del radical hidroxilo usando reactivo Fenton

Para llevar a cabo la determinacion de las cinéticas de segundo orden entre los
contaminantes emergentes seleccionados y el radical hidroxilo (kon.ce) se empled un
método de andlisis de competencia utilizando reactivo Fenton (Haag W. R. et al. 1992).
Como compuesto modelo se empleé el acido 4-clorobenzoico (pCBA) cuya constante
cinética de reaccion con el radical OH+ es conocida (kow.pcea = 5:10° M's™) (Buxton G. V.
et al. 1988). Los experimentos se llevaron a cabo en vasos de precipitados en ausencia de
luz. En primer lugar se preparé una disolucion que contenia 0,35 mM de Fe (Il) (en forma de
FeS04+7H,0) y 0,1 mM tanto de pCBA como del correspondiente CE, y se ajusté el pH de

la disolucién a un valor de 2,8. A continuacion se inicié la reaccién mediante la adicion de
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H20 (5 mM). Una vez iniciada la reaccién se tomaron muestras (1,5 mL) a distintos tiempos
de reaccion. Se afiadi6 0,5 mL de metanol a las muestras para evitar que la reaccion
siguiera teniendo lugar durante el tiempo transcurrido desde la toma de muestras hasta el
analisis de las mismas. Seguidamente se cuantificd la concentracion tanto de pCBA como
de CE presente en las muestras tomadas en los diferentes tiempos de muestreo. Se
empled la siguiente ecuacion (ec. 4.5.4) para calcular el valor de la constante cinética de

reaccion entre los CEs y el radical OHe:

In([CE]/[CE]o)

kOHo,CE = (ln([pCB—A]/[pCBA]O)) X koy.,p(;BA Ec.-4.5.4

Donde [CE]o es la concentracion inicial de contaminante emergente, [CE] es la
concentracion de contaminante al tiempo de muestreo; [pCBA]o es la concentracion inicial
de acido 4-clorobenzoico y [pCBA] es su correspondiente concentracion al tiempo de

muestreo.

4.5.6. Metodologia de superficie de respuesta

Matrices Doehlert

Durante las Ultimas décadas los métodos estadisticos han mostrado ser una herramienta
util en la optimizacion de procesos industriales. Entre éstos, destacan los métodos de
superficie de respuesta ya que permiten estudiar el efecto de distintas variables y sus
interacciones con relativamente pocos experimentos. En el caso del presente trabajo, para
realizar el estudio de superficies de respuesta, se seleccion6 un disefio experimental
propuesto por Doehlert (Doehlert D. H. 1970).

El método de Doehlert es un disefio de superficie de respuesta en el que los puntos
experimentales se eligen de forma tal que gueden equidistantes de un punto central. El

namero de experimentos requeridos (N) se determina mediante la siguiente ecuacion:

N=k*+k+1 Ec.-4.5.5
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Donde k es el nimero de variables analizadas. De esta forma si se estudia el efecto de tres
variables, como en el caso del presente trabajo, se obtiene un total de 13 experimentos.
Cabe destacar la importancia de realizar réplicas del experimento central, en este caso dos,
para poder calcular la varianza de la respuesta. De esta forma el numero total de
experimentos a realizar en este caso fue de 15. Esta distribucion espacial de los
experimentos forma una figura denominada cuboectaedro. Esta figura es un sélido con
ocho vértices simétricamente truncados de forma que se producen ocho triangulos
equilateros cuyos bordes son iguales a los de los cuadrados restantes. La figura 4.5.2
muestra la proyeccién en el plano del disefio experimental empleado en este trabajo.

KZ=0

L Wz=0817
AZ=0817

Figura 4.5.2.- Proyeccion en el plano XY del disefio experimental Doehlert.

Los niveles de las variables a estudiar se establecen de acuerdo con la geometria del
disefio y del posible rango de aplicacion de cada variable. En general se asigna el mayor

ndmero de niveles a la variable con el mayor efecto.

Las coordenadas de la figura definida en el disefio experimental se denominan variables
codificadas (tabla 4.5.1) y a partir de ellas se calculan los valores reales de las distintas

variables seleccionadas mediante la ecuacion 4.5.6:
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XiZUi0+AUXX Ec.-4.5.6

Donde X; es el valor real para el nivel del factor i; Ujp (ec. 4.5.7) es el valor de U; en el centro
de la region experimental; AUi (ec. 4.5.8) es el incremento del valor real y X es el valor

codificado para cada factor.

UiO — (Ui,max;Ui,min) Ec-457

AU; = (U‘"‘“"Z%U‘""") Ec.-4.5.8

Tabla 4.5.1.- Matriz Doehlert para 3 variables. Valores codificados para cada factor.

N° Experimento VEITEIgIEE

Xx Xy Xz
1 0 0 0
2 1 0 0
3 0,5 0,866 0
4 0,5 0,289 0,817
5 -1 0 0
6 -0,5 -0,866 0
7 -0,5 -0,289 -0,817
8 0,5 -0,866 0
9 0,5 -0,289 -0,817
10 -0,5 0,866 0
11 0 0,577 -0,817
12 -0,5 0,289 0,817
13 0 -0,577 0,817

Andlisis de las superficies de respuesta

En un proceso analitico donde varias variables independientes (A, B, ...) influyen en la
respuesta experimental, la respuesta observada (R) es una cierta funcion de los niveles de
las variables, R = f(A, B, ...). La superficie que se representa a partir de esta funcion se
denomina superficie de respuesta, y es una superficie n-dimensional en el (n + 1)-espacio

dimensional. Con el fin de obtener una informacién mas util, a partir de un grafico 3D
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habitualmente se obtiene una representacion 2D también llamada superficie de contorno. Si
la funcion depende de tres o mas variables, este tipo de visualizacion Unicamente es
posible fijando un valor constante a una 0 mas variables. Cuando es posible obtener una
superficie de respuesta, el analisis de la superficie 2D o del correspondiente diagrama de
contorno nos permite determinar la naturaleza geométrica de la superficie. Por ejemplo,
puede tener una cresta estacionaria, una cresta ascendente, un maximo simple, un minimo
simple o un punto de ensilladura (minimax) (Ferreira S. L. C. et al. 2004). El modelado de
las superficies de respuesta, en el caso de la presente Tesis Doctoral, se realiz6 empleando
el software Statgraphics Centurion XVI mediante el ajuste por el método de minimos
cuadrados.

45.7. Resolucion Multivariante de Curvas-Minimos Cuadrados
Alternos

La resolucién Multivariable de Curvas-Minimos Cuadrados Alternos (MCR-ALS, del inglés
Multivariate Curve Resolution-Alternating Least Square) se ha empleado con éxito en el
estudio de equilibrios de sistemas, en los que no habia informacién previa ni del numero de
especies involucradas ni de la identidad de estas (Safavi A. et al. 2008; Rashidi-Alavijeh M.
et al. 2011). Este método nos permite obtener una vision semi-cuantitativa de nuestro
sistema de estudio sin necesidad de conocer las leyes por las que se rige. El método MCR-
ALS se basa en la resoluciéon de la matriz de datos experimentales A(m x w), en dos
matrices C(m x n) y ST(n x w), mediante la resolucion por medio de un algoritmo de minimos

cuadrados alternos (ALS, Alternating Least Squares) de la siguiente ecuacion (ec. 4.5.9).

A=CST+E Ec.-4.5.9

Donde C(m x n) es la matriz de perfiles de concentracion; ST(n X W) es la matriz que
contiene los espectros puros de las especies quimicas involucradas, y E(m x w) representa
la matriz de residuales. Los simbolos m, n y w denotan la concentracion de SBO para cada
espectro, el nimero de especies y las longitudes de onda respectivamente. El valor de n
habitualmente es desconocido por lo que se emplea la Descomposicion de Valores
Singulares (SVD, del inglés Singular Valor Descomposition) para su estimacion (Safavi A. et

al. 2008). Los estudios basados en la metodologia MCR-ALS fueron llevados a cabos por el
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Instituto de Investigaciones Fisicoquimicas Tedricas y Aplicadas (INIFTA), de la Universidad

Nacional de La Plata, Argentina.

4.5.8. Representacién de Stern-Volmer

La representacion de Stern-Volmer es una herramienta Util para el analisis de la
desactivacion por fluorescencia de los estados excitados de un fotocatalizador. En el caso
del estado excitado singlete, mediante esta representacion, se puede comprobar si los
contaminantes estan reaccionando desde el estado fundamental o desde el estado
excitado. Para ello se procede a calcular la constante bimolecular de desactivacion (kq) de
cada contaminante mediante experimentos en estado estacionario y se compara con la
constante de difusion en el disolvente empleado (kqir). De esta forma, si el valor de la
constante bimolecular de desactivacibn es mayor que la constante de difusion del
disolvente, podemos concluir que existe un proceso de formacion de complejos desde el
estado fundamental y no desde el estado excitado.

La ecuacién de Stern-Volmer, relaciona la intensidad de fluorescencia en ausencia de
agente desactivante y la intensidad de fluorescencia a distintas concentraciones de
desactivante (ecuacion 4.5.10):

1

7" =1+ Kg - [Q] Ec.- 4.5.10

Donde | es la intensidad de fluorescencia a la concentracion [Q], lo es la intensidad de
fluorescencia inicial en ausencia de desactivante, Ksy es el valor de la constante de

desactivacion de Stern-Volmer y [Q] es la concentracion de desactivante.

De este modo tras representar los datos anteriores, a partir del valor de la pendiente (Ksv)
obtenido tras el ajuste lineal de Stern-Volmer y utilizando el dato conocido del tiempo de
vida del estado excitado singlete, podemos obtener el valor de la constante de
desactivacion (kq).

KSV = kq * T Ec.-4.5.11
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En donde kq es la constante bimolecular de desactivacion y 7, es el tiempo de vida de

fluorescencia en ausencia de desactivante.

Para corroborar si existe participacion del estado excitado singlete en la fotodegradacion de
un contaminante dado se debe verificar la disminucién del tiempo de vida del singlete del
fotocatalizador frente a concentraciones crecientes de dicho contaminante. Los datos se
ajustarian a la siguiente ecuacion (ec. 4.5.12):

=11 k[0Q] Ec.- 4.5.12

s 1o q T
De esta forma, si el singlete participa en la fotodegradacion y no existe formacion de
complejo, la kq determinada a partir de los experimentos en estado estacionario y resuelto
han de coincidir.

4.5.9. Representacién de Job's

En el caso que se demuestre que el fotocatalizador reacciona con los contaminantes desde
su estado fundamental mediante el estudio de la emision, se pueden emplear las
representaciones de Job para conocer la estequiometria del complejo formado. Esta
metodologia se basa en el andlisis de los cambios de absorbancia frente a la fraccion molar

de contaminante manteniendo la concentracion total [Catalizador+Contaminante] constante.

Dado que la estequiometria de la reaccién (empleando como catalizador TPP*) no se

conoce, su expresion vendria dada como:

K
TPP* 4+ nQ _ TPP* — — —Q,

Por lo que la constante de la reaccion vendra dada por:

K = ([TPPo]—-[TPP--Qn])([Qo]-n[TPP--Qx]) Ec.- 45.13
[TPP-Qq]
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Donde TPP, es la concentracién inicial de TPP"; Qo es la concentracién inicial de
contaminante; y TPP---Q es la concentracion de complejo formado en equilibrio.

Para llevar a cabo el experimento se impone siempre que la concentraciéon total de
fotocatalizador y contaminante sea constante, es decir:

Qo TPPg

Qo +TPPy=C->2+ 700 =1 Ec.-4.5.14
De este modo si:

x=%-c¢.x=0q Ec.-4.5.15

y="2 ,c.y=TPP, > C-(1-X) =TPP, Ec.- 4.5.16

Asi, sustituyendo en la expresién de la constante de equilibrio:

K-[TPP--Q,]=(C-(1—X)—[TPP--Qn])-(C-X —n[TPP--Q,])" Ec.-45.17

Para analizar la variacion de la concentracion de complejo formado en funcidon de la fraccion

molar de contaminante se deriva la expresion anterior:

. 4ATPP - Q,])

dx =(C-(1-X)—[TPP--Qn])-(C-X —n[TPP QD"

d([TPP---Qn]) d([TPP---Qn])
(C—nT)+ (C-X—n[TPPan])"-[—C—T] Ec.-45.18

Dada esta expresion, cuando se representa la diferencia de complejo formado en funcion
de la fraccion molar del contaminante, se obtiene un maximo en el que la derivada
presentara un valor de 0. En el punto maximo, se puede determinar tanto la fraccién molar
de fotocatalizador como la de contaminante (a partir del eje de abcisas). Estos valores
corresponderéan a la estequiometria del complejo.
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4.5.10. Representacion de Benesi Hildebrand

Mediante el ajuste de Benesi Hildebrand se puede determinar el valor de la constante de
equilibrio de la reacciéon entre el fotocatalizador y el contaminante desde el estado
fundamental. Para ello, es necesario que la estequiometria de la reaccién sea 1:1. Debido a
esto, se ha de comprobar la estequiometria mediante la representacion de Job (apartado

4.5.9) antes de realizar este ajuste.
Cuando la estequiometria de la reaccion es 1:1, el equilibrio viene dado por:

+ +6 -8
TPP* +Q — rpp+_ _ _Q,

Por lo que la constante:

[TPP---Qleq [TPP---Q]

= = Ec.-4.5.19
[TPPleq'[Qleq  ([TPPlo—[TPP--QD)-([Qlo—[TPP--Q])

Donde Q es la concentracion de cada uno de los contaminantes.

Dado que la concentracion inicial de contaminante es mucho mayor que la de complejo

([Qlo>>[TPP-Q]):

_ [TPP--Q] i
k= ([TPPlo~[TPP--Q])[Qlo Ec-4.5.20

Y desarrollando la expresion tenemos:

[TPP--Q] =K -[TPP]y - [Qlo — K - [TPP - Q] - [Q], Ec.- 4.5.21
[TPP--Q]-(1+K-[Qly) = K- [TPP], - [Qlo Ec.- 4.5.22
[TPP--Q] _ _ K-[Qlo

_ Ec.- 452
[TPPly . (1+K-(Qlp) c.-4.5.23
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A continuacion, aplicando la ley de Lambert Beer, esta expresion equivaldria a:

Io-I _ _K[Qlo

Io ~ (1+K-[Qlo)

Ec.-4.5.24

Donde Iy es el maximo de emisién del TPP* en ausencia de desactivante; | es la emision

con las sucesivas adiciones de contaminante y [Q]o es la concentracion de contaminante en

la cubeta tras cada adicion.
Desarrollando de la expresion anterior:

o _ (1+K:[Qlo)

To—I K-[Qlo

lo _ 1 K[l

Ip-1  K-[Qlo + K-[Q]lo

1 1
= + —
Io-1  K-[Qlolo Ip

Ec.-4.5.25

Ec.- 4.5.26

Ec.- 4.5.27

. . 1 1 P
Asi, si se representan los valores de — frente a N se podra obtener el valor de la
0

Ip—

constante a partir de la pendiente de la recta del ajuste lineal
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Resultados y discusién

5.1. Estudio de la implicacion del radical hidroxilo en la
fotodegradacion de contaminantes emergentes

5.1.1. Introduccién

A pesar de que los procesos de oxidacidon avanzada se han empleado ampliamente en la
eliminacion de un gran nimero de CE, todavia existe una gran controversia sobre las
especies oxidantes responsables de la oxidacién y el papel que juegan en estos procesos.
Particularmente, en el caso del proceso foto-Fenton algunas publicaciones recientes
apuntan al radical hidroxilo (OH¢) como la especie que juega el papel principal (Pignatello J.
J. et al. 2006; Marin M. L. et al. 2012; Wang J. L. et al. 2012; Wols B. A. et al. 2012). Sin
embargo, otros estudios sugieren que el radical OH- tiene un papel marginal (Canonica S.
et al. 2001; Packer J. L. et al. 2003; Khetan S. K. et al. 2007; Jacobs L. E. et al. 2011; Xu H.
et al. 2011; Dong M. M. et al. 2012; Wols B. A. et al. 2012; Zeng T. et al. 2013). De hecho,
todavia esta pendiente un estudio riguroso de la implicacién directa del radical OHe« en la
oxidacion de los CE, debido al corto tiempo de vida de este radical (en el rango de ns-us)
(Sies H. 1993; Pignatello J. J. et al. 2006) y a su baja concentracion en el estado
estacionario (se asume que oscila entre 10™*® y 10™® M) (Chen J. et al. 2003; Luo Y. et al.
2009).

Existen algunas técnicas como la radidlisis pulsada o la fotdlisis de destello laser, que han
demostrado ser unas herramientas eficientes para el estudio de reacciones cinéticas que se
producen a velocidades elevadas. En consecuencia, estas técnicas son especialmente
apropiadas para investigar la interaccion directa entre especies oxidantes que poseen un
tiempo de vida corto con moléculas de contaminantes (Aveline B. M. et al. 1996; DeMatteo
M. P. et al. 2005; Poole J. S. et al. 2005; Pignatello J. J. et al. 2006; Marin M. L. et al. 2011;
Rodriguez-Mufiiz G. M. et al. 2012). En este contexto, existen diversos estudios que han
permitido determinar las constantes cinéticas de reaccion entre el radical OHe y distintos
contaminantes (Razavi B. et al. 2009; Wols B. A. et al. 2012; Wojnarovits L. et al. 2014)

obteniendo unos resultados que estan en el rango de entre 2:10°a 110" m*s™.

119



Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

Con estos antecedentes, parece interesante estudiar en mayor profundidad el papel del
radical OH+ en la oxidacién de diversos CE. Para ello, se ha seleccionado una mezcla de
seis contaminantes emergentes comunmente presentes en aguas residuales compuesta
por: ibuprofeno (IBUP), acetaminofeno (ACF), acetamiprid (ACP), cafeina (CAF), acido
clofibrico (CLOF) y carbamazepina (CBZ), con el fin de evaluar su reactividad en un
proceso foto-Fenton, determinando las constantes cinéticas de reaccion con el radical OH-

por medio de métodos resueltos en el tiempo.

5.1.2. Tratamiento foto-Fenton

En primer lugar se estudi6 la eficiencia de un proceso foto-Fenton con la mezcla de 6 CE
anteriormente descrita (5 mg-L™ de cada uno) irradiando en simulador solar. El proceso se
llevd a cabo en un reactor Pyrex (250 mL) con una concentracion inicial de Fe (Il) de 5
mg-L™, la mitad de la cantidad estequiométrica de peréxido de hidrégeno necesaria para
mineralizar los CEs (75 mg-L™) y se ajusté el pH inicial de la disolucién de 2,8.

En la figura 5.1.1 se muestran los resultados obtenidos para la concentracion relativa de
cada CE frente al tiempo de tratamiento. Se puede observar que el proceso foto-Fenton
muestra una elevada eficiencia en la degradacion de esta mezcla de CE, ya que tras 10

minutos de irradiacion se consiguen eliminar completamente todos los contaminantes.
1,0
0,8

0,6

CIC,

0,4

0,2

0,0

tiempo (min)
Figura5.1.1.- Fotodegradacién de la mezcla de 6 CEs mediante un proceso foto-Fenton a pH 2,8.
Gréfica de concentracion relativa frente a tiempo: IBUP (o), ACF (%), ACP (#), CAF (x), CLOF (e)
y CBZ (A).[CE]o=5mg L™ [Fe (IN]o =5 mg L™; [H,05]o = 75mg L™
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A continuacion, para facilitar la comparacion de la reactividad de los CE estudiados, se
ajustaron los resultados obtenidos a una representacion semi-logaritmica (figura 5.1.2) y se
calcularon las constantes cinéticas de pseudo-primer orden, k. Como se muestra en la tabla
5.1.1 el orden de reactividad obtenido fue: IBUP = CBZ > CLOF = CAF > ACF > ACP.

tiempo (min)

In(CICy)

4 -
Figura 5.1.2.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton a pH
2,8. Gréfica de In (C/Cy) frente a tiempo: IBUP (o), ACF (%), ACP (¢), CAF (x), CLOF (e) y CBZ (A).
[CElo=5mg L™ [Fe (INJo=5mg L™ [H0z]o=75mg L™

Tabla 5.1.1.- Constantes cinéticas de pseudo-primer orden obtenidas en la degradacion de los

CE mediante un proceso foto-Fenton.

CE k (min™)
Ibuprofeno 0,99
Acetaminofeno 0,50
Acetamiprid 0,30
Cafeina 0,69
Acido clofibrico 0,73
Carbamazepina 0,95

5.1.3. Espectroscopia de absorcion transitoria

Se llevaron a cabo experimentos fotofisicos mediante fotélisis de destello laser, para
determinar la constante de velocidad entre el radical OH+ y los diferentes CE seleccionados.
Para ello se generd fotoquimicamente el radical hidroxilo a partir de N-hidroxipiridin-2(1H)-
tiona (NPT) en medio organico (acetonitrilo). La irradiacion a 355 nm de este precursor

121




Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

(DeMatteo M. P. et al. 2005) provoca la ruptura homolitica del enlace nitrégeno-oxigeno

dando lugar a los radicales hidroxilo y piridintiilo (esquema 5.1.1). Este Ultimo muestra un

espectro de absorcién en la region visible con un maximo a 490 nm (figura 5.1.3) y

constituye una prueba de que la ruptura ha tenido lugar.

7
N

S
= A =355 nm Zo |

N N
SoH XX

+ OHe

Amax = 490 nm No detectable

Esquema 5.1.1.- Esquema de generacion del radical OH- y piridintiilo a partir de la N-

0,7 4

0,64

0,51

0,4

0,2

0,1+

0,0

hidroxipiridin-2(1H)-tiona.

2 3 4 5 6
tiempo (us)

o
-

Figura 5.1.3.- Sefial de absorcion del radical piridintiilo a 490 nm.

Como el radical hidroxilo es invisible en la region UV-visible uatil (300-700 nm), para su

deteccién hay que recurrir al empleo de un método indirecto, en este caso basado en el

trans-estilbeno (TS). La fotdlisis de destello laser de la N-hidroxipiridin-2(1H)-tiona en

presencia de trans-estilbeno genera una sefial con una absorbancia caracteristica a 390 nm

que se puede asignar al aducto resultante de la reaccion del radical hidroxilo con el trans-
estilbeno (TS-OHe) (figura 5.1.4).
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0,84
0,7
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0,54
0,44
< 0,34
0,2

0,1

ool

0 1 2 3 4 5 6 7 8
tiempo (us)

Figura 5.1.4.- Sefial de absorcion del aducto formado entre el trans-estilbeno y el radical OH* a
390 nm.

De esta forma, cuando esté presente en el medio una especie capaz de competir con el TS,
en este caso el contaminante, provocara una disminucion de su sefial a 390 nm. Asi,
mediante el andlisis de competencia entre la reaccion del radical hidroxilo con el TS y la

reaccion con el CE, se calcula la constante de velocidad correspondiente (esquema 5.1.2).

1S TS-OHe
Amax = 390 nm
OH-
CE CE-OH-

No detectable

Esquema 5.1.2.- Esquema de determinacion competitiva de la constante de reaccién del radical
OH-con el CE.

En la figura 5.1.5 se observa la evolucion de la sefial de absorcion a 390 nm frente al
tiempo para una disolucién de un compuesto patron (naftaleno, NAFT). La sefial de TS-OH-
obtenida en presencia de naftaleno disminuye a medida que aumenta la concentracion del

patrén.
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[Naftaleno]

0 1 2 3 4
tiempo (ns)

Figura 5.1.5.- Desactivacién de la sefial de absorcion del aducto TS-OHe a 390 nm, con

cantidades crecientes de patron (NAFT).

Se realizaron experimentos analogos para cado uno de los contaminantes por separado.
Las figuras 5.1.6.a - 5.1.6.f muestran los resultados obtenidos de la sefial de absorcién a
390 nm frente al tiempo en ausencia y en presencia de cantidades crecientes de cada uno
de los contaminantes. La concentracion de los contaminantes varié en un intervalo de 10
M hasta 10 M.

0.8 [Ibuprofeno]

AA

tiempo (us)

Figura 5.1.6.a.- Desactivacion de la sefial de absorcion a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de ibuprofeno. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [IBUP] = 10°-10% M.
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Figura 5.1.6.b.- Desactivacion de la sefial de absorcién a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de acetaminofeno. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [ACF] = 10°-10% M.

[Acetamiprid]
0,6+
0,4
<
<
0,2
0,0 M| . . . .
0 1 2 3 4
tiempo (us)

Figura 5.1.6.c.- Desactivacion de la sefial de absorcion a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de acetamiprid. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [ACP] = 10°-10% M.
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1,0 l [Cafeina]

0 2 4 6 8
tiempo (us)

Figura 5.1.6.d.- Desactivacién de la sefial de absorcién a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de cafeina. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [CAF] = 10°-102 M.

l [Acido Clofibrico]
0,6

044

AA

0,2

0 1 2 3 4
tiempo (us)

Figura 5.1.6.e.- Desactivacion de la sefial de absorcion a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de acido clofibrico. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [CLOF] = 10°-10% mM.
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0,6- l [Carbamazepina]
0,4
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Figura 5.1.6.f.- Desactivacion de la sefial de absorcién a 390 nm en presencia de cantidades
crecientes de carbamazepina. [NPT] = 0,29 mM; [TS] = 7,5 mM; [CBZ] = 10°-10% M.

A partir los datos obtenidos, se empleé la representacion de Stern-Volmer (A/Ap frente a la
concentracion de contaminante [CE]) mediante la cual se calcularon las cinéticas de
reaccion entre radical hidroxilo y los seis CE seleccionados (figura 5.1.7).

A partir de este andlisis y utilizando el naftaleno como compuesto patrén, dado que el valor
de su constante de reaccién con el radical OHe es conocida (kg = 1,8:10° M's™ (Poole J. S.
et al. 2005)), se procedio a calcular las constantes de velocidad absoluta de la reaccion del
OH- con los CE obteniendo unos valores (tabla 5.1.2) que oscilan entre 2,0-10° M's™ y
4,2-:10° M's™, cerca del limite de difusion en acetonitrilo (kg = 1,9-10*° M™*s™)(Murov S. L.
et al. 2009)).
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1,54

1,41

0 2 4 6 8 10 12
concentracion (mM)

Figura 5.1.7.- Relaciones de Stern-Volmer obtenidas a partir de la relacion AA,/AA de la senal
medida a 390 nm frente a la concentracién de CE: IBUP (o), ACF (%), ACP (¢), CAF (x), CLOF (e),
CBZ (A)y NAFT (&) empleado como patron.

Tabla 5.1.2.- Constantes cinéticas de velocidad de reaccion del radical OH* con cada CE.

CE Kow- X 10° (M™'s™)
Ibuprofeno 4,0
Acetaminofeno 2,0
Acetamiprid 4,1
Cafeina 3,1
Acido clofibrico 4,2
Carbamazepina 3,4

Tal y como podemos observar en la tabla 5.1.2 las constantes cinéticas de velocidad de
reaccion del radical OHe« con los CE siguen la siguiente tendencia: CLOF = ACP = IBUP >
CBZ > CAF > ACF. Si comparamos esta tendencia con la obtenida para el proceso foto-

Fenton (tabla 5.1.1) podemos observar que no coincide el orden de reactividad.
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5.1.4. Propuesta mecanistica

A continuacion se evalué el papel del radical OH+ en la fotodegradacién de los CE aplicando

un razonamiento cinético.

En primer lugar tenemos que la velocidad de desactivacion del radical OHe teniendo en
cuenta todos los caminos para su desaparicion en ausencia de CE se puede calcular
mediante la ecuacion 5.1.1.

VUp = kD[OH '] Ec.-5.1.1

Asimismo, la velocidad de desactivacién del radical OHe debida a la colisibn con los CEs
puede obtenerse mediante la ecuacién 5.1.2.

De esta forma tenemos que la desaparicién del radical OHe con el tiempo puede expresarse

como (ecuacion 5.1.3):

v = kp[OH *] + ky[CE][OH +] Ec.-5.1.3

Por otra parte, el rendimiento cuantico para cualquier proceso primario se define como el
nimero de eventos fotofisicos o fotoquimicos que producen un resultado determinado
dividido por el niumero de fotones absorbidos por esa especie en el mismo tiempo (ecuacion
5.1.4):

namero de i eventos __ velocidad del proceso considerado _ v;

P = = = Ec.-51.4
t numero de fotones absorbidos intensidad de la luz absorbida Igps

Asi que el rendimiento cuantico para la desactivacion del OHe por un CE se puede expresar

como (ecuacion 5.1.5):

@, — kolCEII0H"] Ec.-5.1.5
Q Taps
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Mientras que el rendimiento cuantico de desaparicion global del radical OH+ se expresaria

como (ecuacion 5.1.6):

_ kplOH+]+ko[CE][OH"]

Iabs

P Ec.-5.1.6

La eficiencia (E) del proceso, de desactivacion del OHe por reaccion con un CE se puede
expresar como el rendimiento cuantico de desaparicién del radical OHe en ese proceso
dividido por el rendimiento cuantico de desaparicién por el conjunto de todos los procesos
(ecuacion 5.1.7).

ko[CEIOHY]  _ kqlCE]

kp[OH«]+kq[CE][0Hs] ~ kp+kq[CE] Ec.-5.1.7

E="2e_
[

Los valores determinados experimentalmente para las constantes kq para los distintos CE
empleados se sitGan en el orden de 10° M™'s™ (tabla 5.1.2) muy cerca del limite de difusion.
La constante de desactivacion del OH- (kp) se puede determinar mediante el reciproco de

su tiempo de vida (valores desde 1 ns a 1 us) en ausencia de CE.

De esta forma, la eficiencia del proceso de desaparicion del radical OH+ por reaccién con
los CE puede calcularse a partir de la ecuacion 5.1.7. Asi, si se considera el limite superior
asumido para el tiempo de vida del OHe (1 ps), un valor aproximado de kq de 10° Mts?,
una concentracion de CE de 1 yM (un valor incluso irreal en tratamientos de agua, ya que el
rango de valores reales va de pocos ng-L'l a pg-L'l), y aplicando la ecuacion 5.1.7 se
obtiene una eficiencia de E = 0,001, es decir 0,1%. Por otro lado, si el tiempo de vida del
OH?e se toma cerca del limite inferior (1 ns), el valor de E seria de 10°.

5.1.5. Conclusién

Tal como puede observarse en la tabla 5.1.1, a pesar de que se obtiene elevados valores
de degradacion de los CE, la tendencia de los resultados llevados a cabo en condiciones
fotoquimicas no se corresponde con la tendencia obtenida para la reactividad del radical
OHe con los CE medida en condiciones fotofisicas (tabla 5.1.2). Estos resultados junto con

el andlisis cinético parecen indicar que en el proceso foto-Fenton, el radical OHs no esta
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reaccionando exclusivamente de forma directa con los CE sino que posiblemente tras la
reaccion del radical OHe con otras especies presentes en la matriz acuosa, se estén
generando radicales de larga vida o produciendo reacciones en cadena, que contribuyen a
la degradacion de los CE.
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5.2. Estudio de la implicacién del oxigeno singlete en la
fotodegradacidon de contaminantes emergentes

5.2.1. Introduccién

Entre las especies reactivas oxidantes que son generadas en los procesos de oxidacion
avanzada para la eliminacion de contaminantes esta el oxigeno singlete (*Os). Esta especie
es una forma del oxigeno molecular altamente reactiva. EI 'O, se genera mediante un
proceso de transferencia de energia empleando un fotocatalizador. De esta forma cuando
un fotocatalizador (P) absorbe luz de la longitud de onda apropiada se excita alcanzando el
primer estado excitado singlete (*P*). Desde este estado 'P* pasa a el estado excitado
triplete (*P*) mediante un proceso de cruce intersistemas. A continuacion, desde el estado
triplete reacciona con el oxigeno presente en el medio generando oxigeno singlete (*O).

Uno de los fotocatalizadores empleado en este tipo de procesos, capaz de generar oxigeno
singlete, es el rosa de bengala (RB). Este fotocatalizador se caracteriza por poseer una
elevada eficiencia en la generacion de esta especie reactiva (DeRosa M. C. et al. 2002;
Shimizu O. et al. 2006). Por esta razén se ha escogido el RB para tratar de evaluar la
implicacion del oxigeno singlete en la fotodegradacion de una mezcla de contaminantes
emergentes. Asimismo, se calcularon las constantes cinéticas de reaccion del 'O, con cada

uno de los CE mediante métodos resueltos en el tiempo.

5.2.2. Empleo del rosa de bengala como fotocatalizador

Para estudiar la eliminacion de contaminantes por medio del oxigeno singlete se irradi en
el simulador solar una mezcla de 6 CE (ACF, AMOX, CAF, CBZ, ACP y CLOF) con una
concentracion inicial de 5 mg-L™" cada uno, en presencia de rosa de bengala (concentracion
10 mg-L'l); el pH de la disolucion fue de 7. Los experimentos se llevaron a cabo en un
recipiente cilindrico de Pyrex, con un volumen de muestra de 250 mL, a una temperatura de
entre 30 y 35 °C y bajo agitacidon continua. Seguidamente se muestra (figura 5.2.1) la
concentracion relativa de cada CE frente al tiempo de irradiacion.
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Figura 5.2.1.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE empleando RB como fotocatalizador a pH
7. Gréfica de concentracion relativa frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (¢), CAF (x), CLOF
(¢)y CBZ (A). [CE]o=5mg L™ [RB]p=10mg L™

Sin embargo, gran parte de la degradacion se debe a la fotdlisis directa. En la figura 5.2.2
se observan los resultados para un tiempo de tratamiento de 180 minutos en presencia y
ausencia de RB y se puede comprobar que los porcentajes de degradacion son semejantes

en ambos casos.

010 mgL-1 Rosa Bengala  Bausencia RosaBengala
100%

80% -+

60% -+

180 min)

40% +

20% +

%degradacion (t

0% -
P‘O? PO? C,Pg G\/O? O%/I’

Figura 5.2.2.- Grafica de porcentaje de degradacion alcanzada para un tiempo de tratamiento de

180 minutos en ausenciay en presencia (10 mg-L™) de RB a pH 7.
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El RB solo provoca un ligero aumento de la degradacion del ACF, CAF y CBZ. Este
resultado parece indicar que el oxigeno singlete presenta una reactividad muy baja con los

contaminantes empleados.

5.2.3. Espectroscopia de absorcion transitoria

Para tratar de determinar la constante de velocidad de reaccion del oxigeno singlete (102)
con los CE estudiados, se llevaron a cabo una serie de experimentos fotofisicos mediante
fotolisis de destello laser. Con este objetivo se generd fotoquimicamente el 'O, a partir de la
irradiacion de perinaftenona (PN) (esquema 5.2.1). En primer lugar, tras la irradiacion a 355
nm de PN se genera el estado excitado singlete (*PN*), el cual, mediante un proceso de
cruce entre sistemas, genera el estado excitado triplete (*PN*). Este estado triplete
reacciona con el oxigeno molecular (302) disuelto en el medio mediante un proceso de
transferencia de energia generando oxigeno singlete (*0.). Seguidamente el 'O, generado
se puede desactivar de forma natural emitiendo fosforescencia (1270 nm) con un tiempo de
vida que depende del disolvente empleado (Ogilby P. R. et al. 1983), o por el contrario, si
hay presente un compuesto en el medio (en nuestro caso cada uno de los CE) puede

reaccionar a través de un proceso bimolecular (esquema 5.2.2).

A= 355nm - Isc 0,
N —— 1PN~ > 3PN* » 10,

Esquema 5.2.1.- Esquema de generacion del oxigeno singlete a partir de la perinaftenona.

10,+ CE ———— CEoxidado + 30,

Esquema 5.2.2.- Reaccién del oxigeno singlete con los CE.

De esta forma, a medida que aumenta la concentracion de contaminante presente en el
medio, se provoca una disminucién del tiempo de vida de la sefial caracteristica de emision

del oxigeno singlete a 1270 nm (figura 5.2.3).
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Figura 5.2.3.- Sefial de emision del oxigeno singlete a 1270 nm.

En las figuras 5.2.4.a a 5.2.4.e se observa la evolucion de la sefial de emisién a 1270 nm
frente al tiempo para una disolucion saturada de PN en acetonitrilo (absorbancia de 0,3 a la
longitud de excitacion de 355 nm) en presencia de cantidades crecientes de cada uno de

los contaminantes. La concentracion de los contaminantes varié de 0,1 10" M hasta 4,6-10'3
M.
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Figura 5.2.4.a.- Desactivacion de la sefial de emisién a 1270 nm en presencia de cantidades

crecientes de acetaminofeno.
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Figura 5.2.4.b.- Desactivacion de la sefial de emision a 1270 nm en presencia de cantidades

crecientes de acetamiprid.
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Figura 5.2.4.c.- Desactivacion de la sefial de emisién a 1270 nm en presencia de cantidades

crecientes de cafeina.
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Figura 5.2.4.d.- Desactivacion de la sefial de emisidn a 1270 nm en presencia de cantidades

crecientes de acido clofibrico.
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Figura 5.2.4.e.- Desactivacion de la sefial de emisién a 1270 nm en presencia de cantidades

crecientes de carbamazepina.

A continuacion, (figuras 5.2.5.a a 5.2.5.e) se representd la inversa del tiempo de vida de
cada traza frente a la concentracion de CE, de acuerdo con las relacion de Stern-Volmer

(apartado 4.5.8), de forma que el valor de la pendiente se corresponde con la constante
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cinética de velocidad absoluta (k 1,) de la reaccion del oxigeno singlete con cada uno de

los CE.
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Figura 5.2.5.a.- Inversa del tiempo de vida del 'O, frente a concentracién de acetaminofeno.
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Figura 5.2.5.b.- Inversa del tiempo de vida del 'O, frente a concentracién de acetamiprid.
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Figura 5.2.5.c.- Inversa del tiempo de vida del 'O, frente a concentracién de cafeina.
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Figura 5.2.5.d.- Inversa del tiempo de vida del 'O, frente a concentracién de acido clofibrico.
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Figura 5.2.5.e.- Inversa del tiempo de vida del 'O, frente a concentraciéon de carbamazepina.

Tabla 5.2.1.- Constantes cinéticas de velocidad de la reaccién del O, con cada CE.

CE ki, (M?'s™)
Acetaminofeno 1,9-10°
Acetamiprid 4,610°
Cafeina 2,9-10°
Acido clofibrico 6,2:10"*
Carbamazepina 9,510°

Segun los resultados obtenidos para las constantes cinéticas absolutas (k 10,), €l orden de
reactividad es: CAF = ACF > ACP > CLOF > CBZ. Si comparamos las constantes cinéticas
de reaccion del oxigeno singlete con los CE con las que se obtuvieron en el caso del radical
hidroxilo (apartado 5.1) observamos que en este caso los valores se sitian entre tres y

cinco érdenes de magnitud por debajo de éstas.

5.2.4. Propuesta mecanistica

Aplicando el mismo razonamiento cinético que se empled en el apartado anterior para el
caso del radical OH+ (apartado 5.1.4 de la presente Tesis Doctoral), se puede evaluar el

papel del oxigeno singlete en la fotodegradacion de los contaminantes.
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Tal y como se explicé en el apartado 5.1.4, podemos calcular la eficiencia (E) del proceso
de desactivacién del 'O por reaccion con un CE como el rendimiento cuantico de
desaparicion del '0, en ese proceso dividido por el conjunto de todos los procesos de
desactivacion (ecuacion 5.2.1).

. k10, [CE][ 0] k1, [CE]

@ kp[l0,]+k 10, [CEI[ 10,]  kp+k 10, [CE]

E = Ec.-5.2.1

Los valores determinados experimentalmente para las constantes de desactivacion del
oxigeno singlete (k1,,) para los distintos CE empleados se sitian en el orden entre 10°y

10* M?'s™ (tabla 5.2.1). La constante de desactivacion del O (kp) se puede determinar
mediante el reciproco de su tiempo de vida en ausencia de CE. Los valores observados en
bibliografia para el tiempo de vida del oxigeno singlete en acetonitrilo varian en un intervalo
desde 61 a 68 ps (Ogilby P. R. et al. 1983).

De esta forma se puede calcular la eficiencia del proceso de desaparicion del oxigeno
singlete por reaccion con los CE. Asi, aplicando la ecuacion 5.2.1 y considerando el limite

superior asumido para el tiempo de vida del ‘0, (68 ps), un valor aproximado de ki, de

10° M*s™, una concentracién de CE de 1 MM (considerando el valor mas favorable, ya que
el rango de valores reales va de pocos ng-L'l a ug-L’l), se obtiene una eficiencia valor de E
=0,00007, es decir 0,07%.

5.2.5. Conclusién

La poca reactividad mostrada por el rosa de bengala frente a los CE observada en los
experimentos fotoquimicos (figura 5.2.2), unido a los bajos valores obtenidos para las
constantes de reactividad del oxigeno singlete obtenidas mediante los experimentos
fotofisicos (tabla 5.2.1) y a la baja eficiencia del proceso mostrada mediante el andlisis
cinético nos indica que la degradacion de estos contaminantes mediante reaccion con

oxigeno singlete a estas concentraciones es muy ineficiente.
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5.3. Fotodegradacion utilizando TPP* como
fotocatalizador de transferencia electronica

5.3.1. Introduccién

Otro de los posibles mecanismos de actuacion de los procesos de oxidacion avanzada es la
transferencia electronica. Entre los AOP que actian a través este mecanismo destaca el
empleo de sales de 2.4 6-trifenilpirilio (TPP") (Miranda M. A. et al. 1994). Estos
fotocatalizadores organicos han demostrado ser efectivos en la fotooxidacion de diversos
compuestos actuando en fase homogénea (Miranda M. A. et al. 2000; Marin M. L. et al.
2012; Mir6 P. et al. 2013), asi como soportados en distintos materiales como zeolitas
(Alvaro M. et al. 2004; Cojocaru B. et al. 2008), gel de silice (Miranda M. A. et al. 2002) o
sepiolitas (Arques A. et al. 2007b; Marin M. L. et al. 2011).

Con estos antecedentes, se pretende elucidar la posible implicacién del proceso de
transferencia electronica en la fotodegradacion de la mezcla de CE (ACF, AMOX, CAF,
ACP, CBZ y CLOF) empleando TPP" como fotocatalizador. Ademéas se estudiara la
implicacion de los estados excitados singlete y triplete del TPP* asi como la posible

formacion de complejos con los CE.

5.3.2. Irradiacion en presencia de TPP"

En primer lugar se irradié en simulador solar una disolucion de 6 CE (ACF, AMOX, CAF,
ACP, CBZ y CLOF) a una concentracion de 5 mg-L'l, en presencia de 10 mg-L'1 de TPP, a
un pH de 3. En la figura 5.3.1 se muestran la variacién de concentracion relativa obtenida
frente al tiempo de tratamiento. Tal como puede observarse, tras 90 minutos de tratamiento
se logran degradar tanto el acetaminofeno como el clofibrico, y se alcanza un 50% de

degradacion para la amoxicilina.
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Figura 5.3.1.- Concentracion relativa frente a tiempo para la degradacién de AMOX (o), ACF (),
ACP (#), CAF (x), CLOF (o) y CBZ (A) en presencia de TPP* a pH 3. [CE]o=5mg L™; [TPP], = 10
mg L™

5.3.3. Participacion del estado excitado singlete del TPP* en el
mecanismo de transferencia electrénica

En primer lugar se evalué la posible participacién del estado excitado singlete del TPP* en
la fotodegradacion. Para ello se estudié la desactivaciéon de la emision de fluorescencia en
presencia de cada uno de los 5 CE. En estos ensayos se descartd el empleo de la
amoxicilina, debido a que este compuesto no podia ser disuelto en acetonitrilo a las
concentraciones necesarias para realizar los experimentos. Se registrd el espectro de
emision de fluorescencia del TPP* disuelto en acetonitrilo en condiciones anaerdbicas en
presencia de cantidades crecientes de contaminante. En las figuras 5.3.2.a - 5.3.2.e,
podemos observar como a medida que aumenta la cantidad de contaminante se produce
una disminucién de la sefial de fluorescencia del TPP*. Este efecto puede atribuirse a la
interaccion entre el estado excitado singlete del TPP* y el contaminante que despuebla el
estado excitado singlete y como resultado inhibe su fluorescencia a medida que aumenta la
concentracion de contaminante. Otro fendmeno que podria explicar este efecto es una

interaccion entre el TPP* en el estado fundamental y el contaminante de forma que se
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produce una disminucion de la intensidad de la emision dado que un menor nimero de

moléculas de TPP" llegan al estado excitado singlete.

A continuacion se realizé el ajuste de los resultados experimentales aplicando la relacion de
Stern-Volmer, tal y como se describié anteriormente en el apartado 4.5.8. A partir del valor
de la pendiente (Ksy) obtenido tras el ajuste lineal de Stern-Volmer y utilizando el dato
conocido del tiempo de vida del estado excitado singlete z (4,4 ns (Marin M. L. et al. 2012)),
podemos obtener el valor de la constante bimolecular de desactivacion entre el estado
excitado del TPP" y el CE (kq). La constante bimolecular de desactivacién es un parametro
que indica la eficiencia con la que se esta produciendo la transferencia electrénica entre el
estado excitado del fotocatalizador y el sustrato.

Seguidamente se muestran los resultados obtenidos en el caso del ACF, ACP, CAF, CLOF
y CBZ (figuras 5.3.3.aa 5.3.3.e).

1,0 l [ACF]

Emision (UA)

o
N
L

0,0

450 5(I)0 550 600
A (nm)

Figura 5.3.2.a.- Espectro de fluorescencia del TPP* en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acetaminofeno en condiciones anaerébicas.
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0,000 O,OIO1 0,(502 O,OIO3 0,(504
Concentracion (M)

Figura 5.3.3.a.- Gréfico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPP" en

acetonitrilo con acetaminofeno.
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Figura 5.3.2.b.- Espectro de fluorescencia del TPP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acetamiprid en condiciones anaerébicas.
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Figura 5.3.3.b.- Gréafico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPP* en

acetonitrilo con acetamiprid.
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Figura 5.3.2.c.- Espectro de fluorescencia del TPP* en acetonitrilo con cantidades crecientes de

cafeina en condiciones anaerébicas.
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0,000 O,OIO1 0,(502 O,OIOS 0,604
Concentracion (M)

Figura 5.3.3.c.- Gréfico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPP" en

acetonitrilo con cafeina.
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Figura 5.3.2.d.- Espectro de fluorescencia del TPP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acido clofibrico en condiciones anaerébicas.
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0,000 O,OIO1 O,OIO2 O,OIO3 O,C;O4 0,(3;05 O,OIOG O,OIO7
Concentracion (M)

Figura 5.3.3.d.- Gréafico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPP" en

acetonitrilo con acido clofibrico.
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Figura 5.3.2.e.- Espectro de fluorescencia del TPP* en acetonitrilo con cantidades crecientes de

carbamazepina en condiciones anaerobicas.
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Figura 5.3.3.e.- Gréfico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPP" en

acetonitrilo con carbamazepina.

En la tabla 5.3.1 se muestran los valores de las kq obtenidas para cada uno de los
contaminantes. Como se puede observar, en todos los casos la desactivacion fue muy
eficiente con valores cercanos a 1,9-10*° M's™, que es el valor de la constante de difusion

en acetonitrilo (Murov S. L. et al. 2009).

Tabla 5.3.1.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion de fluorescencia de TPP* Ksy
(MM y kq (M™s™) obtenidas a partir de los experimentos realizados en estado estacionario para
cada uno de los contaminantes empleados.

Contaminante Constantes de St_(irn- C(_)nst_a,ntes de 4
Volmer (Ksy, M™) desactivacion (kq, M7s™)
Acetaminofeno 85,0 1,9-10%
Acetamiprid 215,0 4,8-10"
Cafeina 65,1 1,5-10"
Acido clofibrico 78,8 1,8:10"

Carbamazepina - -

Puesto que se observé una disminucion en la intensidad de emision de fluorescencia del
TPP* con concentraciones crecientes de contaminantes se procedié a investigar la

desactivacion de la fluorescencia mediante espectroscopia en tiempo resuelto (figuras
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5.3.4.a a 5.3.4.e). Si el estado excitado singlete es el responsable de la disminucion de la
emision se debe observar, ademas, que el tiempo de vida del estado singlete del TPP"
disminuye cuando realizamos las adiciones crecientes de contaminante. Si representamos
la inversa del tiempo de vida observado frente a la concentracién de contaminante, de la

pendiente de su ajuste lineal se extrae directamente la constante bimolecular de

desactivacion, kqs (tabla 5.3.2).
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[Ql(m)

Figura 5.3.4.a.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPP" frente a concentracion de

acetaminofeno.
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Figura 5.3.4.b.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPP" frente a concentracion de
acetamiprid.
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Figura 5.3.4.c.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPP" frente a concentracion de cafeina.
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Figura 5.3.4.d.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPP" frente a concentracion de acido

clofibrico.
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Figura 5.3.4.e.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPP" frente a concentracion de

carbamazepina.

Tabla 5.3.2.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion de fluorescencia de TPP" (Kgs)

obtenidos a partir de los experimentos en tiempo resuelto para cada uno de los contaminantes

empleados.
. Constantes de desactivacion
Contaminante 11
(kq51 M™s )
Acetaminofeno 1,8-10%
Acetamiprid 3,6:10"
Cafeina 1,4-10%
Acido clofibrico 1,2-10%
Carbamazepina 1,5-10%°

Este hecho nos permite decir que la desactivacion del estado excitado singlete del TPP*
observada en los experimentos en estado estacionario es fundamentalmente dinamica.
Finalmente, el hecho de que la carbamazepina en estado estacionario presente una
relacion no lineal, nos indica que posiblemente haya formaciéon de complejos en estado

fundamental, los cuales serian los responsables parcialmente de la desactivacion

observada.
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5.3.4. Posible formacién de complejos entre TPP*y CE

A continuacion se emplearon las representaciones de Job's para comprobar la formacion de
complejos entre la carbamazepina y el TPP". Para ello, tal como se detalla en el apartado
4.5.9, se analizaron los cambios de absorbancia frente a la fraccién molar de contaminante
manteniendo la concentracién total [TPP*+Contaminante] constante a un valor inferior al
que hipotéticamente tendria la constante (en este caso se eligié 50 pM) (figura 5.3.5). De
esta forma, mediante la obtencion del punto de inflexion de la grafica obtenida podemos
obtener la estequiometria del complejo (MacCarthy P. 1978; Huang C. Y. 1982). Como
podemos observar en la grafica de Job's obtenida, el punto de inflexion se sitia sobre 0,5
por lo que se puede decir que la estequiometria del complejo es 1:1.

16 -+ * 0
* * *
L * *
_ *
*
E 1,2 + .
=)
L *
X .
N 4
Nos8
&,
<04
0,0 : : : |
0,00 0,25 0,50 0,75 1,00

XCBZ

Figura 5.3.5.- Grafico de Job's para carbamazepina a una concentracion total
([TPP*+Contaminante]) de 50 uM.

Seguidamente, se determiné la constante de equilibrio de formacion de complejos entre la
carbamazepina y el TPP* en base a la relacién de Benesi-Hildebrand (Benesi H. A. et al.
1949; Nigam S. et al. 1996) tal y como se detalla en el apartado 4.5.10 (ecuacion 5.3.5).

1 1 1

= Ec.-5.3.5
Io—I Ip + IoK[Q]
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Donde lp, y | son las intensidades de emision en ausencia y tras cada adicion de

contaminante, respectivamente.

Se representd 1/(lo-1) frente a 1/[Q] y se obtuvo el valor de la constante de complejacién K
mediante la relacion entre la pendiente y la ordenada en el origen, de los ajustes lineales de
la grafica de Benesi-Hildebrand (figura 5.3.6) que resulté ser de 71 [V
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Figura 5.3.6.- Grafica de Benesi-Hildebrand para la carbamazepina.

5.3.5. Participacion del estado excitado triplete del TPP* en el
mecanismo de transferencia electrénica

Seguidamente pasamos a investigar la posible participacion del estado excitado triplete del
TPP* mediante experimentos de fotélisis de destello laser. Para ello partimos de una
disolucién de TPP* en acetonitrilo en condiciones anaerdbicas. Esta disolucién se excit6 a
355 nm de forma que se obtuvo el espectro de absorcion transitorio entre 400 y 800 nm que
puede ser atribuido a la banda de absorcidn triplete-triplete (Miranda M. A. et al. 1994)
(figura 5.3.7).
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Figura 5.3.7.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (Aex.=355 nm) de una solucion

anaerébica de TPP" en acetonitrilo.

A continuacion, con objeto de investigar la participacion del estado triplete del pirilio en la
fotodegradacion de los contaminantes, se siguid la evolucién de la sefial debida a la
desactivacion del estado triplete (en esta ocasion se registré la desactivacion a A = 470 nm)
y en paralelo la aparicion del radical piranilo (A =550 nm) en presencia de concentraciones
crecientes de cada uno de los contaminantes mencionados con anterioridad, en acetonitrilo

en condiciones anaeroébicas.

Como se aprecia en las figuras 5.3.8.a a 5.3.8.e, se produce una disminucién del tiempo de
vida de la sefial correspondiente al estado excitado triplete, en todos los casos. Asimismo,
paralelamente se produjo un aumento de la sefial de 550 nm correspondiente al radical
piranilo (figuras 5.3.9.a a 5.3.9.e).
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Figura 5.3.8.a.- Gréafica de evolucion del triplete de TPP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de acetaminofeno.
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Figura 5.3.9.a.- Gréficas de evolucién de la sefial correspondiente al radical piranilo (A = 550 nm)

con concentraciones crecientes de acetaminofeno.
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Figura 5.3.8.b.- Gréafica de evolucion del triplete de TPP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de acetamiprid.
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Figura 5.3.9.b.- Graficas de evolucion de la sefial correspondiente al radical piranilo (A =550 nm)

con concentraciones crecientes de acetamiprid.
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Figura 5.3.8.c.- Gréfica de evolucién del triplete de TPP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de cafeina.
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Figura 5.3.9.c.- Gréficas de evolucién de la sefial correspondiente al radical piranilo (A = 550 nm)

con concentraciones crecientes de cafeina.
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Figura 5.3.8.d.- Gréafica de evolucién del triplete de TPP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de acido clofibrico.
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Figura 5.3.9.d.- Grafica de evolucién de la sefial correspondiente al radical piranilo (A = 550 nm)

con concentraciones crecientes de acido clofibrico.
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Figura 5.3.8.e.- Gréficas de evolucion del triplete de TPP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de carbamazepina.

10000 -
— 0,0 mM
—0,3mM
— 1,0 mM
7500 —1,7mM
2,5mM
—3,3mM
5,0 mM
5000 ’
< — 6,7 mM
4 J
2500 |
0-4

0,0 25 5:0 7:5 10,0 12,5
Tiempo (us)

Figura 5.3.9.e.- Gréficas de evolucién de la sefial correspondiente al radical piranilo (A = 550 nm)

con concentraciones crecientes de carbamazepina.

Seguidamente se ajustd el decrecimiento del tiempo de vida del triplete con las relaciones
de Stern-Volmer (apartado 4.5.8) y se obtuvieron las constantes de desactivacion (tabla
5.3.3). Los elevados valores obtenidos para las constantes indican que los CE reaccionan

con el TPP' desde su estado excitado triplete.
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Tabla 5.3.3.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion kqr del triplete de TPP* para

cada uno de los contaminantes empleados.

) Constantes de desactivacion del triplete
Contaminantes

(Kqr, M™s™)
Acetaminofeno 2,2:108
Acetamiprid 5,6:10'
Cafeina 1,9-10°
Acido clofibrico 4,510
Carbamazepina 1,9-10°

A continuacién se tomo el espectro de absorcion transitorio entre 400 y 800 nm del TPP™ en
presencia de la concentracion maxima empleada para cada uno de los CE (ACF, ACP,
CAF, CLOF y CBZ). Tras la desactivacion del triplete, se observa la banda caracteristica del
radical piranilo (Amax = 550) como puede observarse en las figuras siguientes (figuras
5.3.10.a a 5.3.10.e) lo cual demuestra que la transferencia electrénica ha tenido lugar.

— 0,43 us
10000 - ——2,03ps
—— 4,43 us
——6,83 s
7500 - —— 10,03 pis
—— 12,43 s
— 14,82 us
5000 -
<
3
2500 A
0 .
2500 L . . : ; )
450 500 550 600 650 700
A (nm)

Figura 5.3.10.a.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (A«:.=355 nm) de una solucién

anaerébica de TPP* en acetonitrilo en presencia de acetaminofeno. [ACF] = 4,0-10° M.
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Figura 5.3.10.b.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (A.x.=355 nm) de una solucion

anaerdbica de TPP* en acetonitrilo en presencia de acetamiprid. [ACP] = 6,710 M.
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Figura 5.3.10.c.- Espectro de absorcion transitorio tras excitaciéon (Ae.=355 nm) de una solucién

anaerdbica de TPP* en acetonitrilo en presencia de cafeina. [CAF] = 4,0-10° M.
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Figura 5.3.10.d.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (A.x.=355 nm) de una solucion

anaerdbica de TPP" en acetonitrilo en presencia de acido clofibrico. [CLOF] = 4,010 M.
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Figura 5.3.10.e.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (A«:.=355 nm) de una solucién

anaerébica de TPP* en acetonitrilo en presencia de carbamazepina. [CBZ] = 6,7-10° M.
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5.3.6. Calculo de las contribuciones de cada uno de los caminos
de desactivacion

Los resultados observados en los experimentos de fluorescencia, los experimentos de Job's
junto con los ajustes acorde a la relacién de Benesi-Hildebrand, y los experimentos de
fotdlisis de destello laser indican que tanto los estados excitados singlete y triplete, como un
posible complejo en el estado fundamental (en el caso de la CBZ), pueden ser los
responsables de la transferencia electronica fotoinducida. Por ello, se procedié a calcular
las contribuciones de cada uno de los posibles caminos de desactivacion tanto para los
experimentos realizados en condiciones fotofisicas, como para los realizados en
condiciones fotoquimicas. En el siguiente esquema (esquema 5.3.1) se muestran todos los
posibles caminos de desactivacion:

ISC

"TPPY)* *TPPYY
Qs Dy
hv F
Q;
TPP'

(TPP” - Q°']—— TPP" + Q"

Esquema 5.3.1.- Posibles caminos para la desactivacion del TPP".

Mediante las ecuaciones 5.3.6 - 5.3.9, se calcularon los porcentajes de las distintas
contribuciones para la desactivacion del singlete:

kd(S) = kF + kISC + kqs[Q] Ec.-5.3.6

Donde ke es la contribucién de la desactivacion del singlete por fluorescencia; kisc es la
contribucion de la desactivacion del singlete a través de cruce intersistemas; y kqs es la
contribucion de la desactivacion del singlete debido al contaminante y [Q] es la

concentracién de contaminante.
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op @
Ts s

Donde @ es el rendimiento cuantico de fluorescencia, con un valor de 0,47 y 0,30 en

acetonitrilo y agua respectivamente; @sc es el rendimiento cuantico del cruce intersistemas,

con un valor de 0,53 y 0,70 en acetonitrilo y agua respectivamente (Marin M. L. et al. 2012);

y Ts es el tiempo de vida del singlete del TPP* (4,4 ns (Marin M. L. et al. 2012)).

Seguidamente se calcularon los porcentajes de las distintas contribuciones para la
desactivacion del triplete (kq(T)).

ka(T) = -+ kqr[Q) Ec.-5.3.8

Donde 77 es el tiempo de vida del triplete del TPP"; y kqr es la contribucion de la

desactivacion del triplete debido al contaminante.

Asimismo, en el caso de los compuestos en los que se intuye la formacién de un complejo
debido a la curvatura del quenching estatico de la fluorescencia (CBZ y ACP), utilizaremos

la ecuacion siguiente para la formacion del complejo (K).

__@prr-Q
~ (TPP-%)(Q-x)

Ec.-5.3.9
De esta forma aplicando las ecuaciones anteriormente mostradas, se procedié a calcular
las contribuciones de cada uno de los caminos posibles en la fotodegradacién en cada una

de las condiciones experimentales estudiadas.
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Tabla 5.3.4.- Condiciones experimentales para los experimentos fotoquimicos.

Concentracion

Compuesto i
maxima (M)
TPP* 2,11-10°
ACF 3,31-10°
ACP 2,24-10°
CAF 2,57-10°
CLOF 2,22:10°
CBz 2,11-10°

Tabla 5.3.5.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacion en

condiciones fotoquimicas.

CE Fe F Qs Dr Qr
ACF - 46,9% 0,3% 52,0% 1,0%
ACP - 46,8% 0,4% 52,4% 0,0%
CAF - 46,9% 0,2% 49,4% 3,0%
CLOF - 46,9% 0,1% 52,3% 1,0%
CBz 0,5% 46,8% 0,1% 36,7% 15,5%

Tabla 5.3.6.- Condiciones experimentales para los experimentos de fluorescencia.

Concentracién

Compuesto
maxima (M)
TPP* 3,60-10°
ACF 4,00-10°®
ACP 1,33-107
CAF 4,00-10°
CLOF 6,67-10°
CBz 6,67-10°
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Tabla 5.3.7.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacion en

condiciones de fluorescencia.

CE Fe F Qs Dy Qr
ACF - 35,8% 23,9% 13,6% 27,0%
ACP - 37,2% 20,9% 27,0% 15,0%
CAF - 37,5% 20,2% 3,5% 39,0%
CLOF - 34,5% 26,5% 8,3% 31,0%
CBzZ 51,2% 16,0% 14,7% 0,1% 18,0%

Tabla 5.3.8.- Condiciones experimentales para los experimentos de laser.

Concentracion

Compuesto
maxima (M)
TPP* 7,00-10°
ACF 4,00:107
ACP 6,70:10
CAF 4,00:107°
CLOF 4,00:10
CBz 6,70:10

Tabla 5.3.9.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacién en

condiciones de laser.

CE Fc F Qs Dr Qr
ACF - 35,8% 23,9% 13,6% 27,0%
ACP - 22,8% 51,5% 8,0% 18,0%
CAF - 37,5% 20,2% 3,5% 39,0%
CLOF - 38,6% 17,8% 13,6% 30,0%
CBz 50,0% 16,4% 15,1% 0,1% 18,0%
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5.3.7. Conclusién

Los resultados obtenidos mediante la combinacion de experimentos fotoquimicos y
fotofisicos nos proporcionan gran informacion sobre los posibles caminos que sigue la
degradacién en presencia de TPP* de los distintos compuestos.

En el caso de las condiciones fotoquimicas, donde la concentracion de TPP" y de los CE se
sitta en el mismo orden de magnitud, la reaccion de los CE tanto con el singlete (Qs) como
con el triplete (Qr) es muy pobre. Unicamente se observa un valor mas elevado (15%) en el
caso de la reaccién de la CBZ con el triplete. En estas condiciones la formacion de
complejo (Fc) es inexistente para todos los CE salvo para la CBZ para la que es muy pobre.

Tanto en condiciones de fluorescencia como en condiciones de laser, donde la
concentracion de TPP" es varias 6rdenes de magnitud inferior a la de los CE, se observa
que en todos los casos existe reaccion de los CE tanto con el singlete como con el triplete
del TPP" y ademas en ambos casos con valores similares. En el caso de la CBZ se observa

una elevada contribucién de la formacion de complejo.
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5.4. Fotodegradacién utilizando TPTP® como catalizador
de transferencia electronica

5.4.1. Introduccién

El 2,4,6-trifeniltiopirilio (TPTP") es un fotocatalizador organico muy similar al trifenilpirilio
(estudiado en el capitulo anterior 5.3 del presente trabajo) ya que Unicamente se diferencia
estructuralmente de él, en la sustitucion del atomo de oxigeno del anillo central por un
atomo de azufre. Este compuesto actla a través de un proceso de transferencia electronica
(Marin M. L. et al. 2012) y ha mostrado ser efectivo en la fotodegradacion de diversos
compuestos siendo empleado tanto en fase homogénea (Miranda M. A. et al. 2000; Gomis
J. et al. 2012) como soportado en diversos materiales (Arques A. et al. 2007b; Cojocaru B.
et al. 2008; Marin M. L. et al. 2011).

Por tanto, resulta interesante, para completar el capitulo anterior, estudiar la degradacién de
los distintos CE (ACF, AMOX, CAF, ACP, CBZ y CLOF) con el TPTP" e investigar posibles

variaciones en los mecanismos de reaccion.

5.4.2. Irradiacién en presencia de TPTP*

Se realiz6 la irradiacién mediante simulador solar de una disolucién de los 6 CE (ACF,
AMOX, CAF, ACP, CBZ y CLOF) con una concentracion de 5 mg-L'1 de cada uno, en
presencia de 10 mg-L'l de TPTP", ajustando previamente el pH de la disolucién a un valor
de 3. En la figura 5.4.1 se muestra como varia la concentracion relativa de cada CE frente
al tiempo de irradiacion.

Si comparamos los resultados obtenidos para la degradacion de la mezcla de 6 CE en
presencia de TPTP" con los resultados obtenidos en el apartado 5.3.2 (figura 5.3.1) donde
se emple6 TPP* como fotocatalizador, vemos que para el mismo tiempo de tratamiento, se

mejoran ligeramente los rendimientos de degradacion de los CE.
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Figura 5.4.1.- Concentracion relativa frente a tiempo para la degradacién de AMOX (o), ACF (),
ACP (#), CAF (x), CLOF (o) y CBZ (A) en presencia de TPTP" apH 3. [CE]o=5mg L™; [TPTP"], =
10mgL™

5.4.3. Participacion del estado excitado singlete del TPTP" en el
mecanismo de transferencia electrénica

Para evaluar la posible participacion del estado excitado singlete del TPTP' en la
fotodegradacion, se estudié la desactivacion de la emision de fluorescencia en presencia de
cada uno de los CE. Tal y como se comentd en el capitulo anterior de la presente Tesis
Doctoral (apartado 5.3.3) se descartd el empleo de la amoxicilina durante los ensayos
fotofisicos debido a su baja solubilidad en medio organico. Se registraron los espectros de
emision de fluorescencia de TPTP" disuelto en acetonitrilo y en condiciones anaerébicas en
presencia de cantidades crecientes de contaminante obteniendo los resultados mostrados
en las figuras 5.4.2.a a 5.4.2.e. Las graficas muestran como a medida que aumenta la
concentraciéon de contaminante se produce una disminucion de la sefial de emision de
fluorescencia del TPTP*. Este efecto puede deberse a que se despuebla el estado excitado
singlete debido a la interaccién entre el TPTP" y el CE; 0 a que un menor nimero de
moléculas de TPTP" llegan al estado excitado singlete debido a una posible interaccién

entre el TPTP" en estado fundamental y el contaminante.
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Seguidamente, empleando la metodologia descrita en el apartado 4.5.8, se realizo el ajuste
de los resultados segun la ecuacion de Stern-Volmer (lo/l) frente a concentracion de
contaminante (figuras 5.4.3.a a 5.4.3.e). De esta forma, a partir del valor de la pendiente
(Ksv) obtenido tras el ajuste lineal de Stern-Volmer y utilizando el dato conocido del tiempo
de vida del estado excitado singlete (z = 4,4 ns (Marin M. L. et al. 2012)), obtuvimos el valor
de la constante de desactivacion (kq) para cada CE.

0,74

0.6+ [ACF]

o
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1

Emision (UA)

450 500 550 600
A (nm)
Figura 5.4.2.a.- Espectro de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acetaminofeno en condiciones anaerébicas.
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Concentracion (M)

Figura 5.4.3.a.- Gréafico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPTP" en

acetonitrilo con acetaminofeno.
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Figura 5.4.2.b.- Espectro de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acetamiprid en condiciones anaerdbicas.
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Figura 5.4.3.b.- Gréfico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPTP* en
acetonitrilo con acetamiprid.
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Figura 5.4.2.c.- Espectro de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

cafeina en condiciones anaerébicas.
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Figura 5.4.3.c.- Gréafico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPTP" en

acetonitrilo con cafeina.
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Figura 5.4.2.d.- Espectro de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

acido clofibrico en condiciones anaerébicas.
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Figura 5.4.3.d.- Gréfico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPTP* en

acetonitrilo con acido clofibrico.
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Figura 5.4.2.e.- Espectro de fluorescencia del TPTP" en acetonitrilo con cantidades crecientes de

carbamazepina en condiciones anaerébicas.
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Figura 5.4.3.e.- Gréafico de Stern-Volmer para la desactivacion de fluorescencia de TPTP" en

acetonitrilo con carbamazepina.
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A continuacién se muestran los valores de las kq obtenidas para cada uno de los
contaminantes (tabla 5.4.1). En el caso del ACP la variacion relativa de la intensidad de
fluorescencia frente a la concentracién no mostré una tendencia lineal por lo que no se
puedo calcular una constante. Este hecho apunta a la formacién de un complejo desde el
estado fundamental. Como se puede observar, tal como ocurria en el caso del estudio de la
fluorescencia del TPP* (apartado 5.3.2) para el resto de los CE se obtienen valores de
desactivacion cercanos al valor de la constante de velocidad de difusién en acetonitrilo
(cuyo valor es 1,910 M™*s™ (Murov S. L. et al. 2009)).

Tabla 5.4.1.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion Ksy (M™) y kg (M's™) de
fluorescencia de TPTP' obtenidas a partir de los experimentos realizados en estado estacionario

para cada uno de los contaminantes empleados.

Contaminante Constantes de St_(—frn— Constantes de (_:ile_slactivacién
Volmer (Ksy, M) (kq, M7s™)
Acetaminofeno 69,8 1,6-10%°
Acetamiprid - -
Cafeina 62,3 1,4-10%
Acido clofibrico 62,1 1,4-10"
Carbamazepina 147,7 3,3-10"

Seguidamente se estudi6 la desactivacion de la fluorescencia mediante espectroscopia en
tiempo resuelto para tratar de determinar desde que estado (excitado o fundamental) esta
reaccionando el TPTP'. Para ello, se representd (figuras 5.4.4.a a 5.4.4.e) la inversa del
tiempo de vida observado frente a la concentracion de cada CE y se calculd el valor de la
constante de desactivacion (kqs), a partir del valor de la pendiente de los correspondientes

ajustes lineales.

176



Resultados y discusién

2,87E+08 |
2,67E+08

2,47E+08

1/x(s?)

2,27E+08 i

2,07E+08 -+ : ‘ ‘ ‘
0,0E+00 1,0E-03 2,0E-03 3,0E-03 4,0E-03

[Ql(m)

Figura 5.4.4.a.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPTP" frente a concentracion de

acetaminofeno.
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Figura 5.4.4.b.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPTP" frente a concentracion de

acetamiprid.
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Figura 5.4.4.c.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPTP" frente a concentracion de
cafeina.
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Figura 5.4.4.d.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPTP" frente a concentracion de acido
clofibrico.
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Figura 5.4.4.e.- Inversa del tiempo de vida del singlete de TPTP" frente a concentracion de

carbamazepina.

Tabla 5.4.2.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion kqs de fluorescencia de TPTP*
obtenidos a partir de los experimentos en tiempo resuelto para cada uno de los contaminantes

empleados.

Constantes de desactivacion

Contaminante (Kes, M-ls-l)
Acetaminofeno 1,5-10%°
Acetamiprid 4,4-10%°
Cafeina 1,5-10"
Acido clofibrico 8,0-10°
Carbamazepina 1,5-10%°

Como se observa en las figuras, en todos los casos el tiempo de vida del singlete varia a
medida que aumenta la concentracién de contaminante, con valores de la constante del
orden de la difusidon por lo que podemos decir que la desactivacion del estado excitado
singlete del TPTP" observada en los experimentos en estado estacionario es

fundamentalmente debida a un quenching dinamico.

Finalmente, el hecho de que las constantes de desactivacién tengan un valor tan elevado,

unido a que en estado estacionario el acetamiprid no presenten una relacién lineal o que el
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valor obtenidos para las kqs en el caso de &cido clofibrico y carbamazepina sean inferiores
a los obtenidos a partir de los experimentos en estado estacionario, nos indica que para
estos casos podria existir una formacion de complejos en el estado fundamental. Estos
complejos, serian responsables parcialmente de la desactivacién observada.

5.4.4. Posible formacién de complejos TPTP*y CE

Para comprobar la posible formacién de complejos entre los CE y el TPTP, se realizaron
las representaciones de Job's (metodologia detallada en el apartado 4.5.9) para el ACP,
CLOF y CBZ. Tal y como podemos observar en las gréficas de Job's obtenidas (figuras
5.4.5.a a 5.4.5.c), la estequiometria de los complejos obtenidos en todos los casos es 1:1,

ya que el punto de inflexion se sitta sobre 0,5.
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Figura 5.4.5.a.- Gréfico de Job's para el acetamiprid a una concentracion total
([TPTP*+Contaminante]) de 50 uM.
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Figura 5.4.5.b.- Grafico de Job's para acido clofibrico a una concentracion total
([TPTP*+Contaminante]) de 50 uM.
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Figura 5.4.5.c.- Gréafico de Job's para carbamazepina a una concentracion total
([TPTP*+Contaminante]) de 50 uM.

A continuacién se calcularon las constantes de equilibrio de formacién de complejos entre
los contaminantes y el TPTP" mediante la relacién de Benesi-Hildebrand (Benesi H. A. et al.
1949; Nigam S. et al. 1996) tal y como se detalla en el apartado 4.5.10. Se represent6 I/(lo-1)
frente a 1/[Q] obteniendo los valores de la constante de complejacion K (Tabla 5.4.3)
mediante la relacidn entre la pendiente y la ordenada en el origen de los ajustes lineales de

las gréaficas de Benasi-Hildebrand (figuras 5.4.6.a a 5.4.6.c).
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Figura 5.4.6.a.- Gréfica de Benesi-Hildebrand para el acetamiprid.
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Figura 5.4.6.b.- Grafica de Benesi-Hildebrand para el acido clofibrico.
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Figura 5.4.6.c.- Gréafica de Benesi-Hildebrand para la carbamazepina.
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Tabla 5.4.3.- Tabla de valores de las constantes de complejacién entre el TPTP" y cada uno de

los contaminantes empleados.

_ Constantes de
Contaminantes L, 1
complejacion (K, M™)

Acetamiprid 503
Acido clofibrico 214
Carbamazepina 249

5.4.5. Participacion del estado excitado triplete del TPTP* en el
mecanismo de transferencia electrénica

Para realizar el estudio de la posible participacion del estado excitado triplete del TPTP" se
empled la técnica de fotdlisis de destello laser. Para ello, se excité a 355 nm una disolucion
de TPTP® en acetonitrilo en condiciones anaerdbicas. Tras la excitacién aparecid un
espectro de absorcion transitorio entre 400 y 800 nm que se atribuyé a la banda de
absorcion triplete-triplete (Marin M. L. et al. 2007) (figura 5.4.7).
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7500 - —— 1,00 us
— 2,02 us
< —— 4,08 s
< 5000 4 —— 710 s
—— 10,22 s
—— 14,02 5
2500 -
0

450 500 550 600 650 700

-2500 ﬂ
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Figura 5.4.7.- Espectro de absorcidn transitorio tras excitacion (Aex.=355 nm) de una solucion

anaerdbica de TPTP" en acetonitrilo.
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Seguidamente se monitoriz la evolucion de la sefial debida a la desactivacion del estado
triplete (registrando la desactivacion a A = 470 nm) en presencia de cantidades crecientes
de cada uno de los contaminantes, tras excitacion por pulso laser a 355 nm (5.4.8.a a
5.4.8.e).

12000

10000 4

8000
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Figura 5.4.8.a.- Gréafica de evolucion del triplete de TPTP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de acetaminofeno.
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Figura 5.4.8.b.- Gréafica de evolucién del triplete de TPTP* (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de acetamiprid.
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Figura 5.4.8.c.- Gréfica de evolucién del triplete de TPTP" (monitorizado a A = 470 nm) con

concentraciones crecientes de cafeina.
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Figura 5.4.8.d.- Gréfica de evolucion del triplete de TPTP" (monitorizado a A = 620 nm) con

concentraciones crecientes de acido clofibrico.
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Figura 5.4.8.e.- Gréaficas de evolucidon del triplete de TPTP" (monitorizado a A = 620 nm) con

concentraciones crecientes de carbamazepina.

Tal y como muestran los resultados obtenidos para la sefial monitorizada a 470 nm en el
caso de ACF y ACP se produjo una disminucion del tiempo de vida del triplete, sin
embargo, en el caso de CAF, CLOF y CBZ, en lugar de la desactivacion del triplete tras la
adicion de CE, se aprecio la aparicion de una nueva sefial. Para tratar de evitar la
interferencia de esta nueva sefial, se registro la desactivacion a A = 620 nm con cantidades
crecientes de CAF, CLOF y CBZ (figuras 5.4.9.a a 5.4.9.c). Estos resultados parecen
indicar que estos tres compuestos provocan ademas una desactivacion muy eficiente del
precursor del triplete, es decir del singlete tal como ya hemos visto en los experimentos de

fluorescencia en estado estacionario y resuelto.
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Figura 5.4.9.a.- Gréafica de evolucion del triplete de TPTP" (monitorizado a A = 620 nm) con

concentraciones crecientes de cafeina.
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Figura 5.4.9.b.- Gréafica de evolucién del triplete de TPTP" (monitorizado a A = 620 nm) con

concentraciones crecientes de acido clofibrico.
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Figura 5.4.9.c.- Gréaficas de evolucion del triplete de TPTP* (monitorizado a A = 620 nm) con

concentraciones crecientes de carbamazepina.
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A continuacion se realizé el ajuste de la disminucion del tiempo de vida del triplete mediante
las relaciones de Stern-Volmer (apartado 4.5.8), obteniendo los valores de las constantes

de desactivacién que se muestran en la tabla 5.4.4.

Tabla 5.4.4.- Tabla de valores de las constantes de desactivacion kqr del triplete de TPTP" para

cada uno de los contaminantes empleados.

Constantes de desactivaciéon

Contaminantes . 4 1
del triplete (kqr, M™s™)

Acetaminofeno 7.4-10°
Acetamiprid 2,1:10°
Cafeina 1,3-10"
Acido clofibrico 7,5:10°
Carbamazepina 3,5:10°

Seguidamente se tomé el espectro de absorcion transitorio entre 400 y 700 nm del TPTP*
en presencia de la concentracion maxima empleada para cada uno de los contaminantes
(acetaminofeno, acetamiprid, cafeina, acido clofibrico y carbamazepina) con objeto de
comprobar la desaparicion del triplete tras la transferencia electrénica (figuras 5.4.10.a a
5.4.10.e).
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Figura 5.4.10.a.- Espectro de absorcion transitorio tras excitaciéon (Ae.=355 nm) de una

disolucién anaerébica de TPTP' en acetonitrilo en presencia de acetaminofeno.
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Figura 5.4.10.b.- Espectro de absorcidn transitorio tras excitacion (A.=355 nm) de una

disolucién anaerébica de TPTP" en acetonitrilo en presencia de acetamiprid.
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Figura 5.4.10.c.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (A«.=355 nm) de una

disolucién anaerébica de TPTP' en acetonitrilo en presencia de cafeina.
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Figura 5.4.10.d.- Espectro de absorcidn transitorio tras excitacion (Aex:=355 nm) de una

disolucién anaerébica de TPTP" en acetonitrilo en presencia de acido clofibrico.
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Figura 5.4.10.e.- Espectro de absorcion transitorio tras excitacion (Ae.=355 nm) de una

disolucién anaer6bica de TPTP" en acetonitrilo en presencia de carbamazepina.

Los resultados obtenidos para el espectro de absorcion en el caso del acetamiprid (figura
5.4.10.b) y de la cafeina (figura 5.4.10.c) muestran desde el principio dos sefiales
diferentes: por un lado se observa una banda centrada a 500 nm que abarca
aproximadamente el intervalo de 450 a 570 nm y otra residual atribuible al triplete del
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TPTP” entre 600 y 700 nm. Al cabo de 6 y 14 us respectivamente el triplete desaparece
completamente quedando Gnicamente la sefial debida a la especie reducida del TPTP™,
(TPTP).

Tal y como puede observarse en la grafica correspondiente al CLOF (figura 5.4.10.d),
podemos observar éste apenas reacciona con el triplete del TPTP® no llegandose a
observar la sefial atribuible al TPTP’, resultado de la transferencia electronica como en los

otros casos.

En el caso de la carbamazepina (figura 5.4.10.e), desde el principio el espectro muestra la
aparicién de una nueva sefial: la especie reducida del TPTP* (TPTP’, banda de 450 a 600
nm). El hecho de que este espectro alcance los 620 nm puede deberse a la sefial producida
por el supuesto cation radical resultante de la transferencia electrénica oxidativas de la
carbamazepina.

5.4.6. Calculo de las contribuciones de cada uno de los caminos
de desactivacion

A continuacion se procedio a calcular las contribuciones de cada uno de los posibles
caminos de desactivacion tanto para los experimentos realizados en condiciones fotofisicas
(CH3CN), como para los realizados en condiciones fotoquimicas (H20). En el siguiente

esquema se muestran los posibles caminos de desactivacion:

YTPTP')Y S¢ TPTPYY
Qs Dy
hv F
Qr
TPTP’

. o +

(TPTP® - Q" )—— TPTP" + Q

Esquema 5.4.1.- Posibles caminos para la desactivacion del TPTP".
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Siguiendo la misma metodologia explicada para el caso del trifenilpirilio (apartado 5.3.6 del
presente trabajo) se calcularon los porcentajes de las distintas contribuciones para cada
uno de los posibles caminos en la fotodegradacion en cada una de las condiciones

experimentales estudiadas.

Para realizar los célculos se emplearon el rendimiento cuantico de fluorescencia (®g) con
un valor de 0,06; el rendimiento cuéantico del cruce intersistemas (®isc) con un valor de 0,94
(Marin M. L. et al. 2012); y 15 el tiempo de vida del singlete del TPTP" (4,4 ns (Marin M. L. et
al. 2012)).

Tabla 5.4.5.- Condiciones experimentales para los experimentos fotoquimicos.

Concentracion

Compuesto
maxima (M)
TPTP 2,35:10°
ACF 3,31:10°
ACP 2,24-10°
CAF 2,57-10°
CLOF 2,22:10°
CBZ 2,11-10°

Tabla 5.4.6.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacién en

condiciones fotoquimicas.

CE Fe F Qs Dr Qr
ACF - 6,0% 0,1% 73,0% 21,0%
ACP 1,0% 5,9% 0,4% 92,3% 0,0%
CAF - 6,0% 0,2% 46,1% 48,0%
CLOF 0,5% 6,0% 0,1% 58,6% 34,9%
CBz 0,5% 6,0% 0,1% 72,9% 20,5%
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Tabla 5.4.7.- Condiciones experimentales para los experimentos de fluorescencia.

Concentracion

Compuesto i
maxima (M)
TPTP 3,60-10°
ACF 4,00:107
ACP 1,33:10°°
CAF 4,00:10
CLOF 6,67-10°
CBz 6,67-10°

Tabla 5.4.8.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacion en

condiciones de fluorescencia.

CE Fe F Qs Dr Qr
ACF - 4,7% 21,3% 8,8% 65,1%
ACP 45,0% 2,5% 13,3% 29,8% 9,3%
CAF - 4,8% 20,8% 0,5% 74,0%
CLOF 58,8% 2,0% 7,8% 0,2% 31,2%
CBz 62,1% 1,6% 11,4% 0,3% 24,6%

Tabla 5.4.9.- Condiciones experimentales para los experimentos de laser.

Concentracién

Compuesto
maxima (M)
TPTP 7,00-10°
ACF 4,00-10°
ACP 6,70-10°
CAF 4,00-10°
CLOF 4,00-10°
CBz 6,70-10°
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Tabla 5.4.10.- Valores de las contribuciones de los distintos caminos de fotodegradacién en

condiciones de laser.

CE Fc F Qs Dr Qr
ACF - 4,7% 21,3% 8,8% 65,0%
ACP 77,0% 0,6% 12,9% 4,2% 5,0%
CAF - 4,8% 20,8% 0,5% 74,0%
CLOF 46,1% 2,8% 6,7% 0,4% 44,0%
CBz 63,1% 1,5% 11,1% 0,3% 23,9%

5.4.7. Conclusién

El conjunto de experimentos fotoquimicos y fotofisicos nos aporta informacion sobre los
posibles caminos seguidos por la degradacién en presencia de TPTP' de los distintos

contaminantes.

En el caso de las condiciones fotoquimicas, donde la concentracién de TPTP* y de los CE
se sitda en el mismo orden de magnitud, se observa una considerable contribucién de la
reaccion de los CE con el triplete (Qr), salvo en el caso del ACP donde es inexistente. En
estas condiciones la reaccion de los CE con el singlete (Qs) es muy pobre de acuerdo con
el bajo rendimiento de fotodegradacion observado (ver figura 5.4.1). Ademas la formacion

de complejo (Fc) es practicamente inexistente.

Tanto en condiciones de fluorescencia como en condiciones de laser, donde la
concentracion de TPTP" es varios 6rdenes de magnitud inferior a la de los CE, se observa
que en todos los casos existe quenching de singlete. Sin embargo, la reaccién de los CE
con el triplete del TPTP" posee valores superiores a los de la reaccién con el singlete,
destacando los elevados valores de CAFy ACF. En el caso del ACP, CLOF y CBZ se

observa una elevada contribucién de la formacion de complejo.
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5.5. Estudios de estabilidad de substancias bio-organicas

5.5.1. Introduccién

Recientes estudios muestran que las sustancias solubles bio-organicas (SBO), obtenidas a
partir de residuos solidos urbanos, poseen una naturaleza quimica y unas propiedades
fotoquimicas similares a la materia organica disuelta (Montoneri E. et al. 2011). Estas
sustancias estan formadas por macromoléculas de elevado peso molecular y poseen largas
cadenas alifaticas, anillos aromaticos y gran cantidad de grupos funcionales como
carboxilos, aminas y amidas, carbonilos, hidroxilos, fenoles, etc. Los SBO contienen
cantidades significativas de metales asi como la propiedad de complejar cationes metalicos.

Esta capacidad de los SBO podria resultar interesante para poder llevar a cabo el foto-
Fenton en condiciones suaves de pH. Este proceso consiste en la irradiacion mediante luz
de una mezcla de sales de hierro y peréxido de hidrogeno de forma que se generan
especies altamente oxidantes (Pignatello J. J. et al. 2006). A pesar de la eficacia mostrada
por este método, esta limitado debido a que necesita que las condiciones de pH del medio
sean &cidas, debido en parte a la baja solubilidad del hierro en medio neutro. Para evitar
este inconveniente, se han empleado agentes complejantes como por ejemplo acidos
hamicos (Georgi A. et al. 2007; Lipczynska-Kochany E. et al. 2008; Klamerth N. et al. 2009;
Klamerth N. et al. 2011), que tienen cierta similitud con los SBO.

Sin embargo, todavia se desconocen muchos detalles referentes a los SBO que podrian ser
importantes. Por ejemplo, antes de emplear los SBO para el tratamiento de aguas habria
que comprobar si presentan una buena biocompatibilidad. Ademads, los SBO estan
principalmente formados por moléculas organicas que tras ser atacadas por las especies
reactivas generadas durante el proceso foto-oxidativo, podrian provocar cambios en sus
propiedades quimicas o bioldgicas. Asimismo, cualquier cambio en la composicion de los
SBO podria generar un rendimiento diferente de estos materiales, por lo que parece

interesante la comparacion de diferentes tipos de SBO.

Con estos antecedentes, el objetivo de este apartado de la presente Tesis Doctoral es
obtener un mayor conocimiento sobre la biocompatibilidad, la fotoestabilidad y la eficiencia
de tres tipos de SBO (CVT230, CVDFT110 y FORSUD) obtenidos de distintas fuentes (en
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el apartado 4.1.3 se detalla el método de obtencion de cada uno) en procesos
fotooxidativos para el tratamiento de aguas residuales. Para tratar de determinar su
toxicidad y biocompatibilidad se disefiaron un conjunto de bioensayos. Ademas se
comprobo el rendimiento de los SBO, antes y tras ser irradiados, en la degradacion de una
mezcla de CE. La mezcla de CE que fue empleada estaba compuesta por: acetaminofeno,

amoxicilina, cafeina, acetamiprid, carbamazepina y acido clofibrico.

5.5.2. Caracterizacién quimicay fisica de los SBO

En primer lugar se llevé a cabo la caracterizacion quimica de los tres SBO empleados en
este trabajo. Para la realizacion de este trabajo, la Universidad de Torino proporcion6 los
tres tipos de SBO; FORSUD, CVT230 y CVDFT110 diferenciados por la materia prima de
partida empleada en su obtencién (apartado 4.1.3). Asimismo, también fue proporcionado
un detallado analisis quimico cuyos resultados se muestran en la tabla 5.5.1. Los resultados
muestran que el compuesto FORSUD tiene el mayor contenido organico, como muestra su
mayor porcentaje en sélidos volatiles y en carbono. En el caso del CVT230 y CVDFT110 los
dos materiales muestran unos resultados similares para estos pardmetros con un valor en
torno al 72%. Es interesante destacar que existe una cantidad significativa de metales en
los tres compuestos, debido a la posible presencia de éstos en los productos de partida 0 a
su adicion durante el proceso de elaboracién, como por ejemplo ocurre en el caso del
potasio. Algunas de estas especies, en particular el hierro, podria ser de interés para aplicar
un proceso foto-Fenton empleando los SBO sin la necesidad de afiadir sales de hierro
adicionales. Por otra parte, a pesar de que la concentracién de metales pesados presentes
en los tres materiales es muy baja, parece interesante la realizacion de bioensayos para

determinar la biocompatibilidad de los SBO.
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Tabla 5.5.1.- Composicion de los distintos SBO.

Parametro CVDFT110 CVT230 FORSUD
Sélidos voléatiles (%, p/p) 72,7 72,1 84,6
C (%, p/p) 35,5 38,2 45,1
N (%, p/p) 43 4,0 7.8
Si (%, p/p) 0,92 2,55 0,36
Fe (%, p/p) 0,53 0,77 0,16
Al (%, p/p) 0,44 0,49 0,78
Mg (%, p/p) 0,49 1,13 0,18
Ca (%, p/p) 2,59 6,07 1,32
K (%, p/p) 5,4 3,6 9,2
Na (%, p/p) 0,15 0,16 0,39
Cu (mg-kg™) 216 202 100
Ni (mg-kg™) 71 92 27
Zn (mg-kg™) 353 256 185
Cr (mg-kg™) 30 19 11
Pb (mg-kg™) 75 85 44
Hg (mg-kg™) 04 0.2 0.2

También se estimé la cantidad de iones liberados en el medio acuoso por los SBO
mediante la medida de la conductividad de una disolucién en agua. A pesar de que los
valores no varian demasiado entre los distintos compuestos, el FORSUD presenta valores
mas elevados (29 mS-cm™ para 1 g-L™ y 9 mS-cm™ para 50 mg-L™) mientras que los otros
dos SBO estudiados, CVT230 y CVDFT110, presentan valores inferiores (8-12 mS-cm™
para 1 g-L™y 0,3-0,5 mS-cm™ para 50 mg-L™).

También es interesante analizar el tipo de grupos funcionales presentes en la materia
organica para los distintos SBO (tabla 5.5.2, datos proporcionados por la Universidad de
Torino), ya que algunas propiedades de estas sustancias podrian depender de la cantidad
relativa de dichos grupos. En todos ellos predominan los grupos alifaticos pudiendo
observarse un valor mas elevado en el caso del FORSUD (43%). Por otra parte, la cantidad
de grupos aromaticos es superior en el caso del CVDF110 y CVT230. En consecuencia, la
proporcion entre carbono alifatico/carbono aromatico obtenida en el caso del FORSUD, es

claramente superior a la de los otros dos SBO.
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Tabla 5.5.2.- Caracterizacion quimica de los diferentes SBO.

Parametros (%) CVDF110 CVT230 FORSUD
Carbono alifatico 31 37 43
Aminas 8 7 10
Grupos metoxilo - - 4
Grupos alcoxilo 20 14 10
Carbono anomérico 7 4 3
Grupos aromaticos 16 13 10
Carbono fendlico 6 5 2
Grupos fenoxilo 2 1
Grupos carboxilicos 9 12 7
Amidas 1 9
Grupos carbonilicos - 5 1
Relacion lipofilico/hidrofilico 5,3 3,6 9,3
Relacién alifatico/aromatico 1,3 1,8 3,3
Relacion E»/Ez (Azso/Asss) 2,66 2,60 3,83

Otro parametro util empleado en la caracterizacion de la materia organica es la relacién
E,/E; donde E; es la absorbancia de la muestra a 250 nm y E3 es la absorbancia a 365 nm
(Peuravuori J. et al. 2004). Este valor permite estimar la relacion entre anillos arométicos
mononucleares y polinucleares, y esta relacionado con el peso molecular medio de las
macromoléculas. De hecho, el mayor valor se obtuvo para el FORSUD (3,83) que muestra
la menor proporcion de grupos aromaticos y que serdn en mayor proporcion
mononucleares; los valores observados para los otros dos SBO son practicamente

coincidentes (2,6).

Otra propiedad importante que puede asociarse con la estructura de los SBO, es su
actividad surfactante. Con el fin de estudiar este comportamiento, se midio la tensién
superficial de disoluciones acuosas de los distintos SBO a cuatro concentraciones
diferentes. En la figura 5.5.1 se puede observar que las mayores disminuciones de la
tension superficial se obtienen para el FORSUD. Para la concentracion de 1 g-L'l de este

SBO la tension superficial descendié hasta 46 mN-m™, (significativamente inferior al valor
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del agua destilada de 73 mN-m’l); a pesar que los otros dos SBO también presentan
comportamiento detergente, se obtuvieron variaciones de tension superficial menores. Este
diferente comportamiento se puede explicar por la presencia de fracciones hidrofobicas en
estos materiales. Comparando los datos de la tabla 5.5.2 y de la figura 5.5.1, se puede
observar que el porcentaje de grupos alifaticos sigue la misma tendencia que la del
descenso de la tension superficial: FORSUD>>CVT230>CVDFT110. Un uso potencial
sugerido para los SBO es como tensioactivos (Quagliotto P. et al. 2006) y, de acuerdo con
los resultados obtenidos, el FORSUD parece ser el mejor candidato.

80 -
70 -
60 - =
50 - -
40 - mCVDFT110

30 oCVT 230

OFORSUD
20

10 -

0 . . . |
50 100 500 1000

concentracion (mg-L")

tension superficial (mN-m-1)

Figura 5.5.1.- Tension superficial a distintas concentraciones de tres SBO.

Podemos concluir que desde el punto de vista fisico-quimico el FORSUD posee unas
caracteristicas y un comportamiento que lo diferencian de los otros dos SBO, mucho mas

parecidos entre si.

5.5.3. Biocompatibilidad de los SBO

Con el objetivo de comprobar la biodegradabilidad de los tres SBO, se determind la
demanda bioquimica de oxigeno (BODs) para una concentracion de 100 mg-L'1 y 1000
mg-L'l, de cada una de las sustancias. En la tabla 5.5.3 se observa que para todos los
casos el valor de DBOs es muy bajo. Dado que este parametro esta altamente influenciado

por la cantidad de materia organica presente en la solucion y que puede ofrecer
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interpretaciones confusas, se emple6 la relacion DBOs/DQO como un mejor indicador de la
biodegradabilidad (Guhl W. et al. 2006). Esta relaciéon se muestra en la tabla 5.5.3 y en
todos los casos su valor es menor de 0,1; este valor tan bajo demuestra la pobre
biodegradabilidad de los SBO y podria atribuirse al hecho de que estos materiales han sido
sometidos a la acciobn de microorganismos durante largo tiempo y por lo tanto solo
permanece la fraccion refractaria a la degradacién biolégica. Otros materiales organicos
que son el resultado de la accion de la actividad microbioldgica durante largos periodos de
tiempo y también muestran una biodegradabilidad baja son por ejemplo las los &cidos
humicos y fulvicos (Qualls R. G. et al. 1992; Xu X.-Y. et al. 2012) o los lixiviados de
vertedero (De Morais J. L. et al. 2005).

Tabla 5.5.3.- DBOs y relacion DBOs/DQO obtenida para los tres SBO a dos concentraciones

distintas.
100 mg-L™* 1gL"!
DBOs (mg-L") DBOs/DQO DBOs(mg-L") DBOs/DQO
CVDFT 110 6 0,06 20 0,02
CVT 230 4 0,04 30 0,03
FORSUD 10 0,09 80 0,08

Sin embargo, la baja biodegradabilidad de estos materiales podria no ser un problema para
su utilizacion en tratamiento de aguas si éstos no presentan toxicidad. Para comprobar la
posible toxicidad de los SBO se llevaron a cabo una serie de experimentos utilizando tres
bioensayos distintos: la inhibicion de la luminiscencia de la bacteria V. fischeri (figura
5.5.2.a), la inhibicion del crecimiento del alga P. subcapitata (figura 5.5.2.b) y finalmente la
inhibicion del movimiento del crustaceo D. magna (figura 5.5.2.c). Los resultados mostrados
indican que la toxicidad de estos compuestos es baja en el rango de concentraciones
estudiadas (5 - 50 mg-L'l), con valores de toxicidad menores del 30% en todos los casos, e
incluso por debajo del 5% en la mayoria de los ensayos. Estos resultados indican que los
SBO pueden ser clasificados como materiales no toxicos que muestran una escasa
biodegradabilidad.
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Figura 5.5.2.a.- Toxicidad de CVDFT 110 (¢) CVT 230 (m) y FORSUD (A ) medida mediante un

bioensayo basado en la bacteria V. Fischeri.
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Figura 5.5.2.b.- Toxicidad de CVDFT 110 (¢) CVT 230 (m) y FORSUD (A ) medida mediante un

bioensayo basado en el alga P. Subcapitata.
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Figura 5.5.2.c.- Toxicidad de CVDFT 110 (¢) CVT 230 (m) y FORSUD (A ) medida mediante un
bioensayo basado en el crustaceo D. Magna.

5.5.4. Empleo de los SBO como auxiliares en los métodos
fotoquimicos para tratamiento de aguas residuales

Para comprobar el posible efecto como fotocatalizador de los SBO se irradié, mediante el
simulador solar, la mezcla de seis CE (CLOF, ACF, ACP, AMOX, CAF y CBZ) con una
concentracién de 5 mg-L'1 cada uno, en presencia de 10 mg-L’l de cada uno de los SBO
(FORSUD, CVDFT110 y CVT230). En ninguno de los tres casos los SBO fueron capaces
de mejorar los resultados obtenidos en la fotdlisis directa de los contaminantes estudiados
bajo irradiacion de luz visible. Esto es debido a la acusada coloracion provocada por los
SBO, la cual provoca un efecto filtro que no es capaz de compensarse por la capacidad de
generar especies reactivas de estos compuestos. Ademas, los propios SBO pueden
competir con los contaminantes por las especies reactivas generadas, contribuyendo al
descenso de la velocidad de degradacién. En posteriores capitulos se tratara en mas

profundidad este punto.

Seguidamente se procedié a comprobar el posible empleo de los SBO como agente
complejante del hierro en un proceso foto-Fenton en condiciones ligeramente acidas. Se
han realizado diversos estudios de aplicacién del proceso foto-Fenton en condiciones
similares empleando &cidos humicos, que son compuestos organicos similares a los SBO
(Klamerth N. et al. 2009; Vermilyea A. W. et al. 2009; Klamerth N. et al. 2010b; Klamerth N.
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et al. 2011). Para ello se repitid la irradiacion de los CE en presencia de SBO, en
condiciones de foto-Fenton (5 mg-L'l de Fe (I) y 75 mg-L'l de peroxido de hidrégeno) a pH
5,2. Las figuras 5.5.3.b, 5.5.3.c y 5.5.3.d muestran que los tres SBO (10 mg-L"l) son
capaces de llevar a cabo un proceso foto-Fenton en condiciones suaves de pH (5,2)
mejorando claramente la eficiencia del foto-Fenton en ausencia de SBO (figura 5.5.3.a). En
los tres casos la mayoria de los contaminantes se eliminaron en un tiempo menor a 30
minutos de irradiacion, y unicamente el acetamiprid requiere mayor tiempo de tratamiento
para ser eliminado (30-60 min). La eficiencia de la degradacion de los contaminantes con
los tres SBO sigue la tendencia CVDFT110>CVT230>FORSUD. Esto podria atribuirse a los
distintos grupos funcionales presentes en los distintos compuestos: CVDFT110 y CVT230
muestran una composicién relativamente similar, con menores concentraciones de carbono
alifatico y mayores de carbono aromatico, con mayor capacidad de complejar al hierro y
fotoquimicamente mas activo, mientras que en el caso del FORSUD el porcentaje de

cadenas alifaticas, fotoquimicamente mucho menos activas, es mayor.

0,0 1 1 1 % 1 1 1 % 1 1 1 1 % 1 1 1 % T l_J‘ 1 % 1 1 1 1 H]
0 10 20 30 40 50 60

Tiempo (min)

Figura 5.5.3.a.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en ausencia de SBO. Grafica de concentracion
relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (+), CAF (x), CLOF (s) y CBZ
(A).[CElo=5mg L™ [Fe (I)]o=5mg L™; [HO5]o = 75 mg L™
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Figura 5.5.3.b.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de CVT230. Gréfica de concentracién
relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (¢), CAF (x), CLOF (e) y CBZ
(A). [CElo=5mg L™ [Fe (Il)]o =5 mg L™; [H05]o = 75 mg L™; [CVT230], =10 mg L™
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Figura 5.5.3.c.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de CVDFT110. Grafica de
concentracion relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (¢), CAF (),
CLOF (¢) y CBZ (A). [CE]o=5mg L™ [Fe (IN]o= 5 mg L™; [H20,]o = 75 mg L™; [CVDFT110], = 10
mg L™
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Figura 5.5.3.d.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de FORSUD. Grafica de
concentracion relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (%), ACP (), CAF (x),
CLOF (e) y CBZ (A). [CEJo=5mg L™ [Fe (IN]o=5mg L™; [H0z]o = 75 mg L™"; [FORSUD], = 10 mg

L™

Paralelamente al andlisis de la concentracion relativa de los CE durante el proceso, también
se estudié la evolucion de la toxicidad mediante la inhibicion de la luminiscencia de la
bacteria V. Fischeri. Los resultados (figura 5.5.4) muestran que durante los primeros
minutos de tratamiento se produce un ligero aumento de la toxicidad, posiblemente a causa
de la formacién de subproductos téxicos tal y como han descrito algunos autores con
anterioridad (Bernabeu A. et al. 2012). Sin embargo estos valores son muy bajos (por
debajo del 15%) y posteriormente descienden hasta alcanzar valores menores del 5%.
Dado que la concentracion de CE en el medioambiente es significativamente menor que la
empleada en este trabajo y que la concentracion de SBO no deberia superar los 20 mg-L'l,
el riesgo asociado a la toxicidad durante el proceso es aceptable, a pesar de que se debe

continuar indagando en este asunto.
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Figura 5.5.4.- Inhibicion de la fluorescencia de la bacteria V. fischeri obtenida durante la
degradacion de una mezcla de 6CE mediante un proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de
tres tipos de SBO: CVT 230 (+), CVDFT 110 (m) and FORSUD (A ).

5.5.5. Fotoestabilidad de los SBO

A continuacion, se estudio la fotoestabilidad de los SBO en los procesos de tratamiento de
aguas residuales ya que éstos también estan sometidos a foto-oxidacion quimica; ademas
cabe destacar que esta informacion podria ser interesante para los estudios sobre el
comportamiento de la materia organica disuelta en el medio ambiente. Para ello se
realizaron experimentos de irradiacion en simulador solar durante 24 horas, de los tres SBO
(100 mg-L™) y se analizé el COD, DQO y DBO:s a distintos tiempos de tratamiento. La figura
5.5.5.a muestra que para CVT230 existe una leve disminucion en los valores de COD y
DQO (25% tras 1 dia de irradiacion) lo que indica que hubo una cierta oxidaciéon del SBO
aunque muy lenta; esto puede apreciarse facilmente a partir del estado de oxidaciéon del
carbono (EOC), que es un parametro que relaciona la DQO de la muestra con el COD
inicial; de esta forma se le asigna un valor de EOC de +4 para el CO; (la especie méas
oxidada del carbono) y -4 para el CHs (la mas reducida). Durante el proceso, el EOC
aumenta de -0,9 a 0,2, lo que deberia relacionarse con la oxidacién de los compuestos
organicos presentes en la muestra. En el caso de CVDFT110 (figura 5.5.5.b), asi como en
el del FORSUD (figura 5.5.5.c), se observa un comportamiento similar. Por otra parte, el
estado de oxidacion medio (EOM), que Unicamente se refiere a los compuestos organicos
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qgue permanecen en disolucion (el CO, queda excluido de los célculos mediante el empleo
del COD), no sufre cambios significativos durante el tratamiento, por lo que no se espera

gue se produzcan cambios drasticos en la estructura de los compuestos organicos.
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Figura 5.5.5.a.- Fotélisis a pH 7 de CVT230. Cambios en DQO (m), COD (¢), EOC (x) y EOM (A)
frente a tiempo.
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Figura 5.5.5.b.- Fotdlisis a pH 7 de CVDFT110. Cambios en DQO (m), COD (+), EOC (x)y EOM (A)

frente a tiempo.
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Figura 5.5.5.c.- Fotdlisis a pH 7 de FORSUD. Cambios en DQO (m), COD (¢), EOC (x) y EOM (A)
frente a tiempo.

Con respecto a la biocompatibildad, se calculé la relacion DBOs/DQO tras 24 horas de
irradiacion obteniéndose los siguientes resultados: 0,08 para el CVT230, 0,24 para
CVDFT110 y 0,14 para el FORSUD. Estos valores resultaron ligeramente superiores a los
calculados antes de ser irradiados (ver tabla 5.5.4). Una posible explicacion a la tendencia
observada es que las moléculas de los SBO estan parcialmente oxidadas creandose otras
de menor tamafio y mas hidrofilicas que pueden ser mas facilmente metabolizadas por los
microorganismos. Este comportamiento de las macromoléculas ya ha sido descrito con

anterioridad por otros autores (Lou T. et al. 2006).

Como se ha mostrado anteriormente, en la composicion de los SBO existen cantidades
significativas de hierro, por lo que se podria esperar que al adicionar peréxido en el medio
se pudiera llevar a cabo un proceso foto-Fenton. Para ello, siguiendo el mismo
procedimiento anterior, se irradiaron las muestras de cada uno de los SBO (100 mg-L'l)
pero esta vez en presencia de la cantidad estequiométrica de peréxido de hidrégeno
necesaria para llevar a cabo la oxidacion (235 mg-L'l), hasta la desaparicion del H,O,. La
tabla 5.5.4 muestra variaciones en diversos parametros significativos. Los resultados para
los tres casos muestran que se produjo una moderada mineralizacion de las muestras, de
entre el 20 y el 30%. Se observd una disminucion apreciable de la DQO, que unido a un
aumento del EOC, indica una oxidaciéon mayor a la obtenida en el caso de la fotolisis. El
EOM también aumentd aunque en menor medida que el EOC, lo que podria indicarnos que
no se ha producido una gran modificacion de la materia organica presente en la solucion.

Se aprecié un aumento en la biodegradabilidad como muestran los valores de DBOs, y mas
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faciimente mediante la relacion DBOs/DQO. La tension superficial aumentd alcanzando
valores cercanos al del agua destilada excepto para el FORSUD donde el valor final fue de
66 mN'm™. Todos estos resultados estan otra vez de acuerdo con la escisién de las
macromoléculas que forman los SBO, dando lugar a moléculas mas pequefias, mas

oxidadas y mas hidrofilicas.

Tabla 5.5.4.- Irradiacién de los tres SBO en presencia de peréxido de hidrégeno: principales

pardmetros antes y después de irradiacion.

CVDFT 110 CVT 230 FORSUD

Inicial Irradiado |Inicial Irradiado |Inicial Irradiado

cob(mgLb 302 239 282 235 350 250
DQO (mg-L™) 101 76 95 63 111 67
DBOs (mg-L™) 6 15 4 5 10 15

EOM -1,01 -0,76 -1,04 0,02 -0,77 0,08
EOC -1,01 0,24 -1,04 0,65 -0,77 1,12
DBOs/DQO 0,06 0,20 0,04 0,08 0,09 0,22
Tension
superficial 73 73 69 73 60 66
(mN-m™)

Finalmente se estudi6 el efecto de la oxidacion en el rendimiento de los SBO. Para ello se
irradiaron muestras de los tres SBO en presencia de perdxido de hidrégeno, en las
condiciones anteriormente detalladas (100 mg-L’l de SBO y 235 mg-L'l). A continuacion se
tomaron alicuotas de estos SBO irradiados de forma que se obtuvo una disolucion final con
10 mg-L" de SBO y 5 mg-L™ de cada CE. A esta disolucion se le afiadié Fe (I1) (5 mg-L™?) y
peroxido de hidrégeno (la mitad de la cantidad estequiométrica requerida par oxidar todos
los contaminantes, 75 mg-L'l), se ajustd a un pH de 5,2 y se irradio en el simulador solar.
En las figuras 5.5.6.a, 5.5.6.b y 5.5.6.c podemos observar que los tres materiales, aun
habiendo sido parcialmente oxidados, pueden ser utilizados en un tratamiento foto-Fenton
en condiciones suaves de pH ya que mejoran los resultados obtenidos en su ausencia
(figura 5.5.3.a). Se pueden observar diferencias entre los tres SBO: mientras que el
FORSUD foto-oxidado mejora los resultados del material original, en el caso de los otros

dos materiales esto no sucede. Esto podria deberse a las diferencias en el estado de
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oxidacion de los materiales. La oxidacion del FORSUD podria resultar en un aumento de
los grupos hidréfilos capaces de complejar el hierro, mientras que en el caso del CVDFT110
y CVT230, la oxidacion podria dar como resultado una fuerte degradacién de las moléculas

y cierta pérdida de actividad fotoquimica.
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Figura 5.5.6.a.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de CVT230 previamente irradiado.
Gréfica de concentracidn relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (),
CAF (x), CLOF (e) y CBZ (A). [CE]o=5mg L™; [Fe (IN]o =5 mg L™; [H20,]o = 75 mg L™; [CVT230], =
10mg L™
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Figura 5.5.6.b.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia CVDFT110 previamente irradiado.
Gréfica de concentracion relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (%), ACP (),
CAF (x), CLOF (o) y CBZ (A).[CE]lo=5mg L™ [Fe (IN]o=5mg L™ [H20,]o = 75 mg L™Y;
[CVDFT110],=10mg L™
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Figura 5.5.6.c.- Proceso foto-Fenton a pH 5,2 en presencia de FORSUD previamente irradiado.
Gréfica de concentracidn relativa de contaminante frente a tiempo: AMOX (o), ACF (), ACP (),
CAF (x), CLOF (s) y CBZ (A). [CE]o=5mg L™ [Fe (IN]o =5 mg L™ [H20.]o = 75 mg L™; [FORSUD],

=10mg L™

5.5.6. Conclusiones

Los resultados obtenidos en el presente capitulo han demostrado que los SBO son
biocompatibles y se muestran estables tras 24 horas de irradiacion en simulador solar.
Ademas los SBO pueden ser empleados eficientemente como agentes complejantes para
evitar la precipitacion del hierro en procesos foto-Fenton en condiciones de pH mucho mas

suaves, por encima del valor 6ptimo (2,8) del proceso.
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5.6. Empleo de los SBO para la fotodegradacion de CE

5.6.1. Introduccién

En este apartado, se pretende profundizar en la posibilidad de aplicar los SBO tanto como
fotocatalizadores, como complejantes de hierro en un proceso foto-Fenton en medio
ligeramente acido. Para ello se ha investigado la fotodegradacion de una mezcla de CE
(acetaminofeno, amoxicilina, cafeina, acetamiprid, carbamazepina y &cido clofibrico)
mediante diversos procesos fotooxidativos. Para ello se empleé el CVT230, cuyo método de
obtencion se detalla en el apartado 4.1.3 como SBO modelo. Este compuesto se ha elegido
porque tal como se demostré en el apartado anterior ofrece buenos resultados y ademas es
el SBO més sencillo de obtener.

5.6.2. Fotdlisis directa de la mezcla de CE en presencia de
CVT230

En primer lugar se pretendid estudiar el papel del CVT230 como fotocatalizador. Para ello
se irradié en simulador solar la mezcla de seis CE (5 mg-L':L de cada uno) en presencia de
distintas cantidades de CVT230 (20 y 200 mg-L’l) a pH neutro. Se calcul6 la concentracion
relativa de los contaminantes durante el tratamiento y se obtuvo el valor de la constante de
velocidad del proceso (kobs) ajustando estos valores a una cinética de pseudo-primer orden.
La figura 5.6.1 muestra que la presencia de CVT230 provoca un acusado descenso de la
velocidad de degradacion de los contaminantes en relacion a la fotdlisis directa. Se puede
observar que la kops disminuye un 50% en presencia de 20 mg-L'1 de CVT230 y hasta un
80% con una concentracion de 200 mg-L'1 de CVT230. Esta variacion puede atribuirse al
efecto filtro provocado por la alta coloracion de los SBO, que dificulta la penetracion de luz
en el sistema. Este comportamiento es bastante comudn en los procesos fotoquimicos y se
ha observado por ejemplo en presencia de acidos humicos. En este caso, cuando la misma
mezcla es irradiada con 20 mg-L'1 de acidos humicos, se puede observar un descenso de

entre un 10-40% en las constantes de pseudo-primer orden (Carlos L. et al. 2012).
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Figura 5.6.1.- Constantes cinéticas de pseudo-primer orden (kos) para la fotodegradacién de una
mezcla de CE (5 mg-L™) a diferentes concentraciones de CVT230, pH=7.

A pesar de estos resultados, no hay que descartar que el CVT230 pueda ser capaz de
generar especies reactivas que contribuyan a la degradacion de los CE. Para tratar de
indagar sobre esta cuestion, se utilizo el parametro "factor de efecto filtro" (light screening
factor, $,;) (Walse S. S. et al. 2004) para estimar el efecto de atenuacion de la luz debido a
la presencia de SBO. Este pardmetro (ec. 5.6.1) se define como la relacion de la intensidad

de la luz absorbida por el compuesto objetivo en presencia y en ausencia del atenuador

(Ia—p‘resencia sBo Y I(z—ausencia SBO» respeCtivameme)-

’Sv — Iu—presenciaSBO Ec.5.6.1
a1 Iq—ausencia sBo T
— A
Iy presenciaspo = Poz pa(1—10 m”””)ﬁ Ec.5.6.2
A
A\ A
Iy qusenciaspo = POZ p,(1—-10 A)% Ec.5.6.3

A
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Donde Py es la cantidad de fotones incidentes, p, es la fraccion de fotones emitidos por la
lampara en un intervalo pequefio y finito de longitud de onda. Ace representa el valor de la
absorbancia de CE, y A equivale al valor de la absorbancia de la mezcla de CE sin SBO, y
Asgo representa la absorbancia del SBO. Dividiendo la Ec.5.6.2 y la Ec.5.6.3 obtenemos la

siguiente expresion para Sy;:

A
p § 1-10-(A+4sp0)y_ACE
o) pa Ya+acy
i

Sp = Ec.5.6.4

A
POZ m(l—l(’_"')%

Y

Dado que la fuente de irradiacion de luz emite con valores de longitud de onda por encima
de 280 nm y los contaminantes absorben hasta una A aproximada de 330, se calcularon los
valores de S,; en el rango de longitud de onda 280-350. A continuacién se muestran el
espectro de emision de la lampara (figura 5.6.2) y el espectro de absorcién de los
contaminantes emergentes y del CVT230 (figura 5.6.3). Las constantes cinéticas para la

fotolisis directa en presencia de SBO (kca) Se calcularon mediante la Ec.5.6.5.
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Figura 5.6.2.- Emisién fotonica de la lampara de xenén entre 200 y 500.
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Figura 5.6.3.- Espectro de absorcién UV-Vis de los CE (5 mg L™) y CVT230 (20 mg L™ en agua a

Kear = Sp1 X kg

pH 7.

Ec.5.6.5

Donde kq es la constante cinética de pseudo-primer orden de la fotdlisis directa de cada

contaminante medida en ausencia de SBO. En la tabla 5.6.1 se muestran los valores de kg

obtenidos para las diferentes condiciones experimentales.

Tabla 5.6.1.- Constantes cinéticas de la fotdlisis directa obtenidas para cada CE (5 mg L™

medidas en ausencia de SBO a diferentes pHs.

_ kg (min™)
Contaminantes
pH=2,8 pH=7,0 pH = 10,0
"~ Acetaminofeno  16x10°  9,0x10"7  3,3x10°

Cafeina 1,3x10° 6,0 x10™ 6,0x10™
Amoxicilina 5,6x10° 5,2x10° 1,3x10%
Acetamiprid 4,9x10° 5,0x107° 5,1x107°
Carbamazepina 1,6x10° 9,0x10™ 1,5x10°
Acido clofibrico 4,0x10 6,0x10™ 4,0x10”

Por lo tanto, a través de la relacion kops/kca, S€ puede evaluar la contribucién de los

fotoprocesos indirectos inducidos por la mediacién de los SBO en la degradacion de los
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contaminantes emergentes. Si los SBO no tuvieran ninguna influencia en el proceso,
entonces kca deberia ser coincidente con keps por lo que obtendriamos que kops/Keal = 1. Sin
embargo, como muestra la figura 5.6.4.a, en el caso de la irradiacion de los CE a pH 7 los
valores de kobs/kcal SON mayores de 1, lo que quiere decir que existe una influencia positiva
de los SBO, probablemente debida a una generacién de especies reactivas por estas
sustancias. Esta contribucion presenta mayor relevancia a mayores concentraciones de
SBO. En el caso de los experimentos realizados a pH 2,8 (figura 5.6.4.b) y 10 (figura
5.6.4.c) se obtienen resultados similares. Se aprecia, para todos los casos, una mayor
participacion de procesos indirectos en los CE més resistentes a la fotdlisis directa
(acetaminofeno, cafeina y carbamazepina). En la bibliografia se han descrito tendencias
anélogas en el empleo de 4cidos humicos como fotocatalizadores (Carlos L. et al. 2012).

° MM 20 mg L’
841200 mgL”

1 [ ]
TR e B

Figura 5.6.4.a.- Relacion entre constantes cinéticas (kons/Kca) para la fotodegradacion de la

mezcla de CE (5 mg-L™) a diferentes concentraciones de CVT230, pH=7.
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Figura 5.6.4.b.- Relacion entre constantes cinéticas (kons/kca) para la fotodegradacién de la

mezcla de CE (5 mg-L™) a diferentes concentraciones de CVT230, pH=2,8.
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Figura 5.6.4.c.- Relacion entre constantes cinéticas (kobs/kca) para la fotodegradacion de la

mezcla de CE (5 mg-L™) a diferentes concentraciones de CVT230, pH=10.

5.6.3. Efecto de la adicion de peréxido de hidrogeno (H,05)

La adicién de H»O- en el proceso realizado a un pH 7 en ausencia de CVT230 da como
resultado una fotdlisis mas rapida de la mayoria de los contaminantes (figura 5.6.5.a),
excepto para el acetamiprid y el acido clofibrico. También en este caso, la presencia de
H20, es mas significativa para los CE mas resistentes a la fotdlisis directa. Esto se puede
explicar considerando dos rutas de fotodegradacion competitivas: por una parte se produce
una fotdlisis directa y por otra parte se produce la reaccion a través de las sustancias
reactivas (por ejemplo radicales hidroxilo) generadas por la fotélisis del H;O,. La
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contribucion de los mecanismos indirectos en el proceso de degradacion es menos
significativa para los CE que muestran una fotolisis directa mas rapida (amoxicilina,
acetamiprid y acido clofibrico), debido a la baja velocidad de produccion de radicales
hidroxilo a partir de la fotélisis del H,O, cuando se irradia por encima de 280 nm (Garcia
Einschlag F. S. et al. 2002). Cuando el proceso se lleva a cabo en presencia de 20 mg-L'l
de CVT230 (figura 5.6.5.b) se observa una tendencia similar, a pesar de haberse obtenido
menores valores de kops para cada CE, probablemente debido al efecto filtro y a la

competencia por las especies reactivas entre los CE y el CVT230.

. v

[Ihv+H,0,
0,015
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=~ 0,005 -
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Figura 5.6.5.a.- Constantes cinéticas de pseudo-primer orden (kops) para la fotodegradacion de la

mezcla de CE (5 mg-L™) en presencia y ausencia de H,0, (75 mg-L™) a pH=7.
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Figura 5.6.5.b.- Constantes cinéticas de pseudo-primer orden (ko»s) para la fotodegradacion de la
mezcla de CE (5 mg-L™) en presencia de CVT230 (20 mg-L™) en presencia y ausencia de H,0, (75
mg-L™") a pH=7.
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A continuacién, se estimé la contribucién de la fotdlisis indirecta en presencia de los SBO
mediante la relacion kops/kca, donde Kca se calculd utilizando la constante cinética de
pseudo-primer orden obtenida para la fotélisis de la mezcla de CE en presencia de H;0»
(Kg,H202). En la figura 5.6.6 se observa que los valores Keps/lkca aumentan a medida que
aumenta la concentracién de SBO, a excepciéon de la amoxicilina, cuyo maximo se observa
a una concentracion de SBO 5 de mg-L'l. La comparacion entre los valores de Kops/Kcal
obtenidos con 20 mg-L™* de SBO en presencia y ausencia de H,O (figuras 5.6.6.a y 5.6.4.a)
muestra un ligero aumento de los fotoprocesos indirectos para casi todos los CE cuando se
aflade H,0O,. Este efecto podria atribuirse a un proceso foto-Fenton. Este proceso requiere
la presencia de hierro para descomponer el H,O- en radicales hidroxilo. Cabe destacar que
tal como se ha indicado en el capitulo anterior el CVT230 presenta cantidades significativas
de hierro (0,77% p/p).

25, [__J1mgL"'CvT230 H7
-1 p
7225 mg L CVT230
0o | EEE10mg L' cvT230
| EEEE 20 mg L' CVT230
5 157
X
~—~
8 - _ _
° 1,0 _
0,5
0,0

ROEENSN No* $<F @k (F

Figura 5.6.6.a- Relacidn entre constantes cinéticas (kobs/kca) para la fotodegradacion de la
mezcla de CE (5 mg-L™) en presencia de H,0, (75 mg-L™) a diferentes concentraciones de
CVT230, pH=7.

Para tratar de asegurar que pueda existir un proceso foto-Fenton, se realizaron
experimentos a un pH de 2,8. Como muestra la figura 5.6.10, los procesos indirectos son
mucho mas significativos en estas condiciones. En este proceso se alcanzaron valores de
(kobs/keat) por encima de 2 en la mayoria de los casos, e incluso se obtienen valores
cercanos a 10 para el acetaminofeno. Ademas los valores obtenidos para (Kops/Kca) €N

ausencia de H»O, (figura 5.6.5) son mucho menores que los obtenidos en presencia de
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H20- (figura 5.6.6.b), lo que apunta a que un proceso relacionado con el foto-Fenton tiene

importancia en estas condiciones.

12 11 mgL" CcvT230 pH 2,8
£ 5 mg L' CVT230
10 B2 10 mg L CVT230
I 20 mg L CVT230
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3
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Figura 5.6.6.b.- Relacion entre constantes cinéticas (kons/kca) para la fotodegradacién de la
mezcla de CE (5 mg-L™) en presencia de H,0, (75 mg-L™) a diferentes concentraciones de
CVT230, pH=2,8.

5.6.4. Proceso foto-Fenton a escala laboratorio

Seguidamente se llevaron a cabo experimentos adicionales para estudiar la posibilidad de
emplear SBO en un proceso foto-Fenton en condiciones suaves de pH. Con el objetivo de
minimizar el efecto de la fotdlisis directa de los CE, se usé un filtro de vidrio para evitar la
pequefia fraccion de radiacion emitida por el simulador por debajo de 300 nm y que no esta
presente en la radiacion solar. Mediante esta configuracion experimental, la constante
cinética debida a la fotdlisis directa (kq) disminuye mas de un orden de magnitud. Para
llevar a cabo el proceso foto-Fenton, se irradié la mezcla de contaminantes (5 mg-L'l de
cada uno) en presencia de 5 mg-L'1 Fe (), de 75 mg-L'l de H»O, (mitad de la cantidad
estequiomeétrica tedrica para la degradacion de la mezcla de CE) y en presencia y ausencia
de SBO (10 mg-L'l) a distintos pHs: 2,8 que es el pH 6ptimo para el proceso foto-Fenton; a
un pH mas cercano a la neutralidad donde ya se produce la precipitacion del hierro, 5,3;y a
pH 7. Para este ultimo valor el proceso es tan ineficiente que no se pudieron obtener datos

cuantitativos fiables. Para los otros dos valores de pH se calcularon las constantes cinéticas
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de pseudo-primer orden para cada contaminante de la mezcla en presencia (ksgo) ¥ en
ausencia de SBO (ko). La relacién ksgo/ko es ligeramente inferior a 1 a pH 2,8 (figura 5.6.7),
lo cual indica que la presencia de SBO dificulta el proceso foto-Fenton en estas
condiciones. Esto podria ser debido por una parte a que las especies reactivas generadas
reaccionan en parte con el SBO en lugar de reaccionar con los contaminantes, asi como al
efecto filtro debido a los SBO. Sin embargo, a pH 5,3, los valores de ksgo/ko estan en el
rango de 6-9, lo que implica una acusada mejora del proceso foto-Fenton en presencia de
los SBO. Una posible explicaciéon para este fenébmeno es que, tal como pasa con los 4cidos
himicos (Georgi A. et al. 2007), los SBO actian como agentes complejantes del hierro,
evitando la formacién de 6xidos e hidréxidos de hierro inactivos. De esta forma la presencia
de SBO aumenta la cantidad de hierro disponible para el foto-Fenton. Es importante
destacar que, como muestra la tabla 5.6.2, los resultados de la degradacion a pH 5,3 en
presencia de SBO son del mismo orden a los obtenidos a pH 2,8 en ausencia de SBO (ko a
pH 2,8 no llega a ser dos veces superior a ksgo a pH 5,3 para la mayoria de los CE).

121 B - = 2,8
pH=53
10

kSBO/ko

o m | mm —

RO No* $<Fooo@k (F

Figura 5.6.7.- Relacion entre constantes cinéticas (ksgo/ko) para la fotodegradacion de la mezcla
de CE (5 mg-L™) en presencia de H,0, (75 mg-L™), Fe (II) (56 mg-L™) y CVT230 (10 mg-L™) a pH=2,8
y 5,3.
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Tabla 5.6.2.- Constates cinéticas de pseudo-primer orden para cada CE tratado con un proceso
foto-Fenton en ausencia de SBO con y sin terbutanol (kotsa Y Ko, respectivamente) y en
presencia de CVT230 con y sin terbutanol (ksgotea Y Ksso, respectivamente) a pH 2,8 y 5,3. [CE]o=
5mg LY [H20200 = 75 mg L™ [Fe (II)]o = 5 mg L™; [CVT230] = 10 mg L™; [terbutanol] = 10 mM.

pH=28 pH=53
CE I(O I(O,TBA I(SBO I(SBO,TBA I(O I(O,TBA I(SBO I(SBO,TBA
(min™) (min™)

~ Acetaminofeno 0,352 0,104 0259 0,141 0023 0023 0209 0,038
Cafeina 0427 0014 0330 0028 0032 0002 0271 0,005
Amoxicilina 0,590 0,050 0515 0,035 0,089 0,033 0552 0,069
Acetamiprid 0,202 0,012 01132 0,008 0008 0,001 0,063 0,002
Carbamazepina 0,553 0,021 0,414 0,024 0,037 0,007 0327 0,009
Acido clofibrico 0,534 0,049 0,470 0,039 0,029 0008 0242 0,012

Habitualmente se acepta que la especie que juega el papel principal en el proceso foto-
Fenton a pH &cido es el radical hidroxilo. Sin embargo, en algunos articulos recientes se
plantean otros mecanismos en medios débilmente &cidos (Vermilyea A. W. et al. 2009;
Klamerth N. et al. 2012). Para tratar de conocer mejor el mecanismo de reaccion, se
determinaron las constantes cinéticas en presencia y en ausencia de terbutanol (TBA), un
capturador de radicales hidroxilo, a pH 2,8 y 5,3 (tabla 5.6.2), asi como la relacién entre
ellos (figura 5.6.8). En todos los casos se observa un descenso de la constante cinética,
hecho que puede ser asociado al papel del radical hidroxilo en el proceso. El acetaminofeno
muestra un comportamiento distinto al resto de contaminantes ya que la adicién de
terbutanol no produce descensos acusados de la constante cinética. En la mayoria de los
compuestos restantes, se observan descensos de hasta un 90%, lo que concuerda con que
el radical hidroxilo juega un papel relevante en el proceso. Unicamente se observan
mayores valores de las constantes en presencia de TBA frente a los valores en ausencia en
el caso de los experimentos realizados a pH 5,3 en ausencia de CVT230, lo que indica que

en este caso podria ganar importancia un mecanismo alternativo.
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Figura 5.6.8.- Relacion entre constantes cinéticas en presenciay en ausencia de terbutanol
(ktea/k) para la fotodegradacion de una mezcla de CE (5 mg-L™) en presencia de H,0, (75 mg-L™)
Fe (Il) (5 mg-L™ en distintas condiciones. Terbutanol (10 mM) y CVT230 (10 mg-L™).

En el caso de los experimentos realizados a pH 2,8, la presencia de CVT230 no parece
afectar al mecanismo de reaccion, salvo en el caso del acetaminofeno. Por lo tanto, el
mecanismo del foto-Fenton con SBO podria estar altamente influenciado por las
condiciones experimentales, como ya se ha mostrado para la degradacion de
contaminantes emergentes mediante foto-Fenton a diferentes pH y en presencia de acidos
hdmicos (Bernabeu A. et al. 2012).

Para tratar de indagar en el papel del radical hidroxilo en el proceso foto-Fenton se
compararon las constantes cinéticas bimoleculares de reaccién entre cada CE y el radical
OH?e, obtenidas en el apartado 5.1 de la presente Tesis Doctoral, con la reactividad de los
CE en el proceso foto-Fenton. La tendencia observada para las constantes obtenidas
mediante fotdlisis de destello laser (CLOF > ACF > CBZ > CAF > ACF) muestra ligeras
diferencias con la tendencia de la reactividad de los CE en el proceso foto-Fenton. Esta
diferencia de tendencias podria deberse a que las kon.ce se calcularon en medio organico

mientras que el proceso foto-Fenton se realiza en medio acuoso.
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Para tratar de profundizar en este estudio se empleé un método quimico indirecto, mediante
el uso de acido 4-clorobenzoico (PCBA) tal y como se detalla en el apartado 4.5.5, para
determinar las constantes cinéticas bimoleculares de reaccion entre cada contaminante y
esta especie reactiva (kon.ce) en medio acuoso. Las constantes cinéticas que se obtuvieron
de esta forma (tabla 5.6.3), difieren ligeramente con los valores obtenidos mediante fotdlisis

de destello laser.

Tabla 5.6.3.- Constates cinéticas de pseudo-segundo orden entre los CE y OH* (kou.ce). Los
errores se han calculado de la desviacion estandar de los datos obtenidos en dos experimentos
independientes. Para la comparacién se han incluido los datos obtenidos experimentalmente

(apartado 5.1 de la presente Tesis Doctoral) mediante fotélisis destello laser.

Kowsce (M7s™) Kowece (M™'s™)

CE (calculadas (comparacion
mediante LFP) con PCBA)
ACF 202x10°  (2,8#0,2)x10°
CAF 3,10x10° (4,68+0,1)x10°
AMOX - (9,8+1,0)x10°
ACP 4,08x10° (2,30,1)x10°
CBz 3,39x10° (10,8+0,4)x10°
CLOF 4,16x10° (7,6+0,9)x10°

El orden cuantitativo de kon.ce (carbamazepina > amoxicilina > 4cido clofibrico > cafeina >
acetaminofeno > acetamiprid) muestra una tendencia similar a la reactividad de los CE en el
proceso foto-Fenton a ambos valores de pH y tanto en presencia como en ausencia de
SBO. Sin embargo pueden observarse ligeras diferencias entre la reactividad mostrada por
el radical OHe y el proceso foto-Fenton, lo cual indicaria que a pesar de que el radical OH
juegue un papel principal en el foto-Fenton, podria haber otras especies implicadas en la
degradacion de los CE. Por otra parte, al contrario de esto, en los experimentos llevados a
cabo en presencia de terbutanol, donde los radicales OH« no estan activos en el medio, se
observa una tendencia significativamente diferente (amoxicilina > acetaminofeno > acido

clofibrico > carbamazepina > cafeina >acetamiprid) (tabla 5.6.2).
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5.6.5. Proceso foto-Fenton en planta piloto

Los resultados mostrados anteriormente indican que el CVT230 provoca un efecto positivo
en la fotodegradacion de los CE bajo luz simulada por lo que parece interesante comprobar
si en condiciones de luz solar real también es factible la utilizacion del CVT230 en un
proceso foto-Fenton a pH suave. Para ello se llevaron a cabo experimentos en una planta
piloto solar de 4 litros. En primer lugar, se realizé una fotdlisis directa de los contaminantes
en estas condiciones de pH (a un pH de 5,2) sin que se observara una degradacion
significativa de los compuestos. También se realizé un control en presencia de H,0, (5 mg
L™ donde solo se produjo una degradaciéon moderada de la amoxicilina (aproximadamente
25% tras un tsow = 150 min). El parametro tspw empleado para medir la radiacion solar se
detalla en el apartado 4.5.4.

En contraste a estos resultados, para el caso de la irradiacion de los CE en presencia de Fe
(I (5 mg L™, H0, (5 mg L™ y CVT230 (10 mg L™) a pH 5,3, se obtuvo una rapida
degradacion de los contaminantes como muestra la figura 5.6.9.a. De hecho la mayoria de
los contaminantes se degradaron en un tzw de 30 min a excepcion del acetamiprid que
resultd ser el compuesto mas resistente a la degradacion, al igual que sucedia en los
experimentos realizados bajo luz simulada. Cuando se repitid este experimento, pero esta
vez en ausencia de SBO (Figura 5.6.9.b), se observé que se necesitaba mayor tiempo para
la degradacion de los contaminantes. A tsow de 30 min, Unicamente se logré degradar casi
completamente la amoxicilina. Para el &cido clofibrico, carbamazepina, acetaminofeno y
cafeina la concentracion disminuy6 hasta un valor de entre el 20 y 30% del inicial. En el
caso del acetamiprid disminuy6 su concentracion hasta un valor del 60%. A lo largo del
experimento se hizo un seguimiento de las posibles variaciones de pH de forma que se
constatod una ligera bajada de pH hasta el valor de 4,7. Esto posiblemente se debe a la
formacion de acidos carboxilicos durante la oxidacion de los compuestos organicos. Esta
ligera acidificacion podria contribuir a una mejora del proceso foto-Fenton, lo que desde el

punto de vista técnico, es un efecto deseable.
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Figura 5.6.9.a.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton a pH =
5,3 en presencia de CVT230. Gréfica de concentracion relativa frente a tzow: AMOX (o), ACF (),
ACP (+), CAF (x), CLOF (o) y CBZ (A). [CE]o=5mg L™ [Fe (I)lo=5mg L™; [H,0;] =5mg L™;
[CVT230], =10 mg L™
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Figura 5.6.9.b.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton a pH =
5,3. Gréfica de concentracion relativa frente a tso,: AMOX (o), ACF (), ACP (+), CAF (x), CLOF
(¢) yCBZ (A).[CElo=5mg L™ [Fe ()] =5mg L™ [H:0zo=5mg L™

A continuacién, se llevaron a cabo ensayos de toxicidad de V. Fischeri para tratar de
detectar las posibles variaciones de toxicidad de la mezcla de contaminantes durante la
fotodegradacion. La muestra inicial de la mezcla de CE presenta una toxicidad del 20%. En

los primeros minutos de tratamiento la toxicidad se sitda en un rango de entre el 30-40%. A
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partir de este punto, se observa un descenso hasta situarse por debajo del 30%. Esto indica
que a pesar de que durante el tratamiento en condiciones suaves de pH aparezcan
intermedios mas téxicos que los compuestos de partida, éstos no se consideran peligrosos
en cuanto a su toxicidad, ya que en ningin momento superan el 50% incluso en este
ensayo tan sensible. Los SBO no son toxicos a las concentraciones utilizadas en este
estudio para estos microorganismos, tal como se indico en el capitulo 5.5 del presente

trabajo.

Finalmente con el fin de comprobar el efecto del pH, se realizaron experimentos a pH 2,8 y
7. A pH 7 tras un tiempo de tratamiento de tsow de 150 min, solo se logr6 degradar
sustancialmente la amoxicilina y el acetaminofeno, llegando a degradaciones del 40% y
90% respectivamente (figura 5.6.10.a). A pesar que el SBO es capaz de mejorar el proceso
foto-Fenton a este pH, tal como puede apreciarse observando los resultados obtenidos en
ausencia de CVT230 (figura 5.6.10.b), en estas condiciones no parece factible el
tratamiento dada su baja eficiencia. Es interesante destacar que los dos compuestos que
presentan mayor degradacién en este tratamiento (amoxicilina y acetaminofeno), son
también los contaminantes que presentan mayor foto-oxidacion en presencia del terbutanol,

cuando los radicales hidroxilo estaban inactivados del medio.

0,0 + ; ; ;
0 50 100 150

taow (Min)

Figura 5.6.10.a.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton en

presencia de CVT230, a pH = 7. Grafica de concentracién relativa frente a tzow: AMOX (o), ACF
(), ACP (+), CAF (x), CLOF () y CBZ (A). [CE]o=5mg L™ [Fe (IN]o=5mg L™; [H,0;] =5mg L™
[CVT230]o=10mg L™

227



Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

0,0 L L —
0 50 100 150

taow (MiN)
Figura 5.6.10.b.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton a pH
= 7. Gréfica de concentracion relativa frente a tzow: AMOX (o), ACF (), ACP (¢), CAF (x), CLOF
(¢) yCBZ (A). [CE]o=5mg L™; [Fe (Il)lo=5mg L™; [H,0;] =5mg L™

A pH 2,8 se alcanzaron elevados porcentajes de degradacion para todos los contaminantes.
Tras un tzow de 25 minutos se alcanza la degradacion completa de 5 de los CE, a excepcion
del acetamiprid del que se llega al 90% (figura 5.6.11.a). A pesar de alcanzar estos valores,
la presencia de SBO disminuye ligeramente la velocidad de degradacion de los CE en
relacion a los experimentos en ausencia de SBO (figura 5.6.11.b), tal y como se observaba
en los experimentos realizados a escala laboratorio.
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Figura 5.6.11.a.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton en
presencia de CVT230, a pH = 2,8. Gréfica de concentracion relativa frente a tsow: AMOX (o), ACF
(%), ACP (#), CAF (x), CLOF () y CBZ (A).[CE]o=5mg L™ [Fe (I)] =5 mg L™; [H:0s]o =5mg L™

[CVT230]o=10mg L™
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Figura 5.6.11.b.- Fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-Fenton a pH
= 2,8. Grafica de concentracion relativa frente a tzow: AMOX (o), ACF (%), ACP (), CAF (x), CLOF
(¢) yCBZ (A). [CE]o=5mg L™ [Fe ()] =5 mg L™Y; [H,0zo=5mg L™

5.6.6. Conclusién

Los resultados de este capitulo muestran una potencial aplicabilidad de los SBO en los
métodos fotoquimicos para el tratamiento de aguas. Los experimentos de irradiacion de los
CE en presencia de SBO sefialan que estos compuestos podrian generar especies
reactivas capaces de mejorar la degradacion de los CE. A pesar de esto, los SBO no son
utiles como fotocatalizadores debido a su fuerte efecto filtro. En las irradiaciones de los CE
en presencia de H,O; llevados a cabo a pH 2,8, la presencia de SBO mejora los resultados
de degradacion debido posiblemente a la participacién del hierro presente en los SBO en un

proceso foto-Fenton.

Los resultados mas significativos se obtuvieron en los experimentos de foto-Fenton a pH
ligeramente &cido en presencia de SBO realizados tanto en simulador como en la planta
solar. Cabe destacar que los resultados de las constantes cinéticas de degradacion de los
CE a pH 5,2 en presencia de SBO estan en el mismo rango que las obtenidas a pH 2,8 en

ausencia de SBO.
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5.7. Sustancias bio-organicas en proceso foto-Fenton bajo
condiciones suaves de pH: optimizaciéon de variables
operacionales

5.7.1. Introduccién

Como se ha demostrado en el apartado anterior del presente trabajo el empleo de SBO, en
concreto CVT230, en la fotodegradacién de contaminantes emergentes mediante un
proceso foto-Fenton en condiciones suaves de pH mejora la eficiencia del tratamiento. Por
lo tanto un paso logico, es determinar el papel que juegan las diferentes variables
operacionales en la eficiencia del proceso. Con este objetivo se escogié una metodologia
de superficies de respuesta basada en un disefio experimental tipo Doelhert (Ferreira S. L.
C. et al. 2004), para determinar el efecto de la concentracién de SBO (se empled, al igual
gue en el apartado 5.6, el SBO tipo CVT230) y Fe (lll) (en forma de cloruro férrico) en un
intervalo de pH de 3 a 7. La mezcla de contaminantes a tratar fue la misma empleada en los
apartados anteriores (5.5 y 5.6) compuesta por: &cido clofibrico, acetaminofeno,

acetamiprid, amoxicilina, cafeina y carbamazepina.

5.7.2. Disefio de experimento

Se realiz6 un disefio con 15 experimentos (k2+k+1, donde k es el nimero de variables
analizadas, 3 en este estudio, mas dos réplicas del punto central). A continuacién, en la
tabla 5.7.1 se muestran los distintos valores de las tres variables empleadas. En este
trabajo se asignaron siete niveles a la variable concentracion de CVT230, cinco a la variable

concentracion de Fe (lll) y 3 a la variable pH del medio.

Tabla 5.7.1.- Variables empleadas en el disefio experimental Doehlert y sus niveles.

Variable Niveles \{a!or \{al.or Incremento
minimo maximo
[CVT230], mg-L™ 7 15 25 1,7
[Fe ()], mg-L™ 5 2 6 1
pH 3 3 7 2

230



Resultados y discusién

En la tabla 5.7.2 se muestran las condiciones experimentales de todos los experimentos

(calculados tal y como se detalla en el apartado 4.5.6).

Tabla 5.7.2.- Puntos experimentales empleados para obtener las superficies de respuestas

(matriz Doehlert).

[Fe ()] [CVT230]
(mgL”) (mglL")
20
20
20
20
25
20
15
15
25
21,7
21,7
16,7
18,3
18,3
23,3
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5.7.3. Andlisis de las superficies de respuesta

Se obtuvieron las graficas de concentracion relativa de cada uno de los CE frente a tiempo
de irradiacién para cada experimento (se muestra la figura 5.7.1 como ejemplo de las

graficas obtenidas).
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Figura 5.7.1.- Ejemplo de fotodegradacion de una mezcla de 6 CE mediante un proceso foto-
Fenton en presencia de CVT230. Gréfica de concentracion relativa frente a tiempo: AMOX (o),
ACF (%), ACP (+), CAF (x), CLOF (¢) y CBZ (A). Los datos corresponden con el punto central
(ICElo=5mg L™ [Fe (Il)]o = 4 mg L™, [H,02]0 = 75 mg L™; [CVT230], =20 mg L™, pH =5).

Los resultados mostraron que el tiempo necesario para la completa degradacion de los
contaminantes variaba mucho debido principalmente al amplio rango de pH utilizado en el
disefio de experimento, e incluso en algunos casos se requerian tiempos de irradiacion

demasiado elevados.

Por ello, se escogié como parametro de respuesta el tiempo necesario para alcanzar una
degradacion del 50% de cada contaminante (tso%) (datos mostrados en la tabla 5.7.2).
Desde el punto de vista practico, la respuesta tsos €S un pardmetro interesante ya que no
esta sometido a fenébmenos como la falta de per6xido de hidrégeno o posibles cambios en
las condiciones experimentales que podrian afectar a la reproducibilidad o al
comportamiento del proceso, principalmente en las condiciones menos eficientes, en los

gue se requerian tiempos de iluminacion demasiado largos.
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Tabla 5.7.2.- Puntos experimentales empleados para obtener las superficies de respuestas

(matriz Doehlert).

ts0% (Min)
N°EXp. AMOX ACF ACP CAF CLOF CBZ

1 14,4 25,8 57,6 25,5 24,3 21,6
1 16 24,9 54,1 26,6 24,6 18,1
1” 10 22 48,8 23,2 20,4 15

2 12,8 26,6 59,5 31,3 28,2 23,8
3 22 33,8 68,9 36,4 32,1 27,8
4 24,4 28,4 57 351 29,5 27,9
5 26,3 41,6 83,9 47,1 40,3 34,4
6 24,4 36,4 68,9 39,6 36,1 33,3
7 22,3 33 65,8 35,8 33,7 27,5
8 1115 86,3 320 207,5 1333 1294
9 62,4 82,1 218 109,7 87,4 88,4
10 1743 755 2427 150 156,4 154
11 2,3 3,3 6,4 31 2,7 2,3

12 1 15 3,9 1,8 2,1 1,7

13 13 2,4 4,6 2,1 1.8 13

Basandonos en los valores de la tabla 5.7.2, y realizando un ajuste por el método de
minimos cuadrados mediante el software Statgraphics Centurion XVI, se obtuvieron los
modelos completos de segundo orden de las superficies de respuesta tridimensionales para
cada CE (tabla 5.7.3). Como se muestra en la tabla, para todos los CE se obtuvieron
elevados valores para el coeficiente de correlacion (RZ) (92,4; 97,4; 98,1; 97,1; 95,9; y
99,4% para amoxicilina, carbamazepina, acetamiprid, acido clofibrico, cafeina y
acetaminofeno, respectivamente), lo que indica una buena concordancia entre los valores

experimentales y los calculados para la variable de respuesta.
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Tabla 5.7.3.- Superficies de respuesta para cada CE realizando el ajuste completo del modelo

(los valores de las variables estan especificados en sus unidades originales).

Contaminante Ecuacioén
Amoxicilina ts0% (Min) = 56,92 - 41,63-[Fe] + 3,80-[SBO] - (R?=0,924)

19,34-pH + 1,28:[Fe]’ + 0,08 [Fe] [SBO] +
6,23-[Fe]-pH + 0,36 [SBOJ” - 4,19-[SBO]-pH +
10,69-pH?
Acetaminofeno ts00 (Min) = 318.33 - 15.36-[Fe] — 22.79-[SBO] (R*=0.994)
-32.82-pH + 0.82:[Fe]* +0.30 [Fe] [SBO] + 0.50 [Fe]
pH + 0.45 [SBOJ + 0.71-[SBO]-pH + 3.64-pH?
Acetamiprid tso% (Min) = 966,42 — 83,28-[Fe] - 40,02-[SBO] - (R*=0,981)
206,76-pH + 1,19-[Fe]’ + 0,91 -[Fe]-[SBO] +
12,29-[Fe]-pH+ 0,69-[SBOJ® + 1,77-[SBO]-pH +
18,59-pH?
Cafeina tso% (Min) = 702,53 — 79,39-[Fe] - 25,36-[SBO] - (R* = 0,959)
147,13-pH + 2,02-[Fe]? + 0,41 [Fe] [SBO] +
12,04-[Fe]-pH + 0,50-[SBOJ? + 0,65 [SBO] pH +
12,44-pH?
Acido clofibrico tsoss (Min) = 242,78 — 40,30-[Fe] - 9,39-[SBO] - (R?=0,971)
44,58-pH + 1,44-[Fe]® + 0,13 [Fe] [SBO] +
5,70-[Fe]-pH + 0,44 [SBOJ” - 2,06-[SBO]-pH +
9,40-pH?
Carbamazepina ts00 (Min) = 248,38 - 40,37-[Fe] — 8,52:[SBO] - (R*=0,974)
51,39:pH + 1.90-[Fe]2 + 0,07 [Fe] [SBO] +
5,14-[Fe]-pH + 0,43 [SBOJ® - 2,08-[SBO]-pH +
10,28-pH?

Las correspondientes tablas del andlisis de la varianza (ANOVA, del inglés Analysis of
Variance tablas 5.7.4.a hasta 5.7.4.f) y los diagramas de Pareto (figura 5.7.2) muestran que
excepto para el acetaminofeno, el Unico efecto significativo sobre el tso%, con un nivel de
confianza del 95% (p-valor<0,05) se debi6 al pH, como era de esperar, siendo la reaccion
mas rapida cuanto mas bajos son los valores de pH. El efecto cuadratico de esta variable
fue significativo, lo que indica una importante curvatura de las superficies de respuesta.
Para el acetaminofeno, ademas también fue significativo el efecto cuadratico de la

concentracién de SBO.
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Tabla 5.7.4.a.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracién hasta un 50% del valor inicial para la amoxicilina.

Grados

Fuen_te Fj,e la sumaide de Cuadrgdos Estadistico-F p-Valor
variacion cuadrados lib medios
ibertad
A: [Fe (1IN] 31,36 1 31,36 0,06 0,8089
(mg-L?)
B: [SBO] 788,941 1 788,941 1,63 0,2571
(mg-L™)
C:pH 19731,6 1 19731,6 40,89 0,0014
AA 31,6213 1 31,6213 0,07 0,8082
AB 0,64 1 0,64 0,00 0,9724
AC 557,014 1 557,014 1,15 0,3317
BB 172,8 1 172,8 0,36 0,5756
BC 2115,32 1 2115,32 4,38 0,0905
CcC 5483,62 1 5483,62 11,36 0,0199
Total Error 2412,71 5 482,542
Total (corr.) 31902,4 14
R2 92,4372

Tabla 5.7.4.b.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentraciéon hasta un 50% del valor inicial para el acetaminofeno.

Grados

AL Suma de de Cuadrados g gistico-F p-Valor
variacion cuadrados lib medios
ibertad
A: [Fe (1IN] 1,96 1 1,96 0,15 0,7137
(mg-L™)
B: [SBO] 5,4675 1 5,4675 0,42 0,5451
(mg-L™)
C: pH 9340,54 1 9340,54 719,07 0,0000
AA 12,8053 1 12,8053 0,99 0,3664
AB 9,0 1 9,0 0,69 0,4431
AC 3,51416 1 3,51416 0,27 0,6252
BB 265,221 1 265,221 20,42 0,0063
BC 60,7517 1 60,7517 4,68 0,0829
CcC 634,72 1 634,72 48,86 0,0009
Total Error 64,9492 5 12,9898
Total (corr.) 10200,8 14
R2 99,3633
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Tabla 5.7.4.c.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracién hasta un 50% del valor inicial para el acetamiprid.

R suma de Grggos Cuadrados g gistico-F p-Valor
variacion cuadrados lib medios
ibertad
A: [Fe (1IN] 535,923 1 535,923 1,16 0,3316
(mg-L™)
B: [SBO] 0,163333 1 0,163333 0,00 0,9858
(mg-L™)
C:pH 97738,5 1 97738,5 210,67 0,0000
AA 27,075 1 27,075 0,06 0,8187
AB 81,9025 1 81,9025 0,18 0,6918
AC 2167,43 1 2167,43 4,67 0,0830
BB 630,208 1 630,208 1,36 0,2964
BC 379,021 1 379,021 0,82 0,4075
CcC 16590,2 1 16590,2 35,76 0,0019
Total Error 2319,69 5 463,937
Total (corr.) 121858, 14
R2 98,0964

Tabla 5.7.4.d.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentraciéon hasta un 50% del valor inicial para la cafeina.

Grados
Fuente q’e la Sumade de Cuadrgdos Estadistico-F  p-Valor
variacion cuadrados lib medios
ibertad
A: [Fe (1IN] 420,25 1 420,25 1,05 0,3516
(mg-L™)
B: [SBO] 15,1875 1 15,1875 0,04 0,8529
(mg-L™)
C: pH 35305,9 1 35305,9 88,57 0,0002
AA 78,732 1 78,732 0,20 0,6753
AB 16,4025 1 16,4025 0,04 0,8472
AC 2080,17 1 2080,17 5,22 0,0711
BB 338,688 1 338,688 0,85 0,3989
BC 50,617 1 50,617 0,13 0,7361
CcC 7421,0 1 7421,0 18,62 0,0076
Total Error 1993,02 5 398,603
Total (corr.) 48087,5 14
R2 95,8554
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Tabla 5.7.4.e.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracién hasta un 50% del valor inicial para el acido clofibrico.

Grados

Fuente Qp la Suma de de Cuadr{:ldos Estadistico-F  p-Valor
variacion cuadrados lib medios
ibertad
A: [Fe (1IN] 85,1006 1 85,1006 0,49 0,5168
(mg-L™)
B: [SBO] 326,042 1 326,042 1,86 0,2306
(mg-L™)
C:pH 22915,9 1 22915,9 130,86 0,0001
AA 39,675 1 39,675 0,23 0,6542
AB 1,69 1 1,69 0,01 0,9256
AC 466,301 1 466,301 2,66 0,1637
BB 258,72 1 258,72 1,48 0,2784
BC 513,138 1 513,138 2,93 0,1476
CcC 4236,51 1 4236,51 24,19 0,0044
Total Error 875,613 5 175,123
Total (corr.) 29835,7 14
R2 97,0652

Tabla 5.7.4.f.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentraciéon hasta un 50% del valor inicial para la carbamazepina.

Grados

AICIECTES Suma de de Cuadrados g gistico-F p-Valor
variacion cuadrados . medios
libertad
I —
A: [Fe (1] 61,6225 1 61,6225 0,40 0,5545
(mg-L™)
B: [SBO] 345,613 1 345,613 2,25 0,1941
(mg-L™)
C: pH 224253 1 224253 145,84 0,0001
AA 69,6163 1 69,6163 0,45 0,5309
AB 0,49 1 0,49 0,00 0,9572
AC 378,985 1 378,985 2,46 0,1772
BB 240,267 1 240,267 1,56 0,2666
BC 516,609 1 516,609 3,36 0,1263
cc 5073,43 1 5073,43 32,99 0,0022
Total Error 768,829 5 153,766
Total (corr.) 29947,3 14
R? 97,4327
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Figura 5.7.2.- Diagramas de Pareto para la respuesta tso, (Min) obtenida en la degradacion de CE
mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230. Los CE son AMOX (A), ACF (B), ACP
(C), CAF (D), CLOF (E) y CBZ (F).

A continuacion, se ajustaron las ecuaciones del modelo simplificado para tsoy considerando
unicamente el efecto de las variables significativas obteniendo las ecuaciones mostradas en
la siguiente tabla (tabla 5.7.5). En las tablas 5.7.6.a - 5.7.6.f se pueden observar los

correspondientes analisis de varianza.
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Tabla 5.7.5.- Superficies de respuesta para cada CE realizando el ajuste del modelo simplificado
considerando unicamente el efecto de las variables significantes (los valores de las variables

estan especificados en sus unidades originales).

Contaminante Ecuacion

“Amoxicilina  tsow (Min) = 123,65 -70,42pH+ 9,91 pH° R’ =0,794
Acetaminofeno  tsou (Min) = 3,98 - 9,21 pH + 2,89 pH? R*=0,963
Acetamiprid ts0% (Min) = 180,38 — 110,88 pH + 17,47 pH* R? = 0,946
Cafeina tsos (Min) = 126,86 — 75,73 pH + 11,41 pH? R*=0,890
Acido clofibrico  tsos (min) = 88,28 - 54,22 pH + 8,51 pH* R? = 0,907
Carbamazepina  tsou (min) = 106,29 - 62,86 pH + 9,34 pH? R%=0,915

Tabla 5.7.6.a.- Andlisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracion hasta un

50% del valor inicial para la amoxicilina.

Grados
Fuente .d,e 2 S e de Cuadrgdos Estadistico-F  p-Valor
variacion cuadrados . medios
libertad
Modelo 25328,5 2 12664,3 23,12 0,0001
Residual 6573,83 12 547,819
Total (corr.) 31902,4 14
R? 79,3939

Tabla 5.7.6.b.- Analisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracion hasta un

50% del valor inicial para el acetaminofeno.

Grados

Fuente de la Suma de Cuadrados L.
iy de - Estadistico-F  p-Valor
variacion cuadrados . medios
libertad
e —
Modelo 9819,91 2 4909,96 154,67 0,0000
Residual 380,936 12 31,7446
Total (corr.) 10200,8 14
R? 96,2656
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Tabla 5.7.6.c.- Andlisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracién hasta un

50% del valor inicial para el acetamiprid.

Grados
FI\J/g?ifc(ijéenla ci:?rzgc?s Iibgr('atad CLr]:gé?c?sos ssEnEionds e
~ Modelo 1153200 @ 2 576600 10583  0,0000
Residual 6538,29 12 544,857
Total (corr.) 121858,0 14
R? 94,6345

Tabla 5.7.6.d.- Andlisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracion hasta un

50% del valor inicial para la cafeina.

Grados
Fuente de la Suma de Cuadrados -
variacion cuadrados e medios Sefedlisiees v
libertad
Modelo 42794,0 2 21397,0 48,51 0,0000
Residual 5293,53 12 441,128
Total (corr.) 48087,5 14
R’ 88,9919

Tabla 5.7.6.e.- Analisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracion hasta un

50% del valor inicial para el acido clofibrico.

Grados

AU suma de d Cuadrados £y jistico-F p-Valor
variacion cuadrados . medios
libertad
Modelo 27049,5 2 13524,8 58,25 0,0000
Residual 2786,19 12 232,182
Total (corr.) 29835,7 14
R? 90,6616
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Tabla 5.7.6.f.- Analisis de la varianza (ANOVA) considerando unicamente el efecto de las
variables significantes para el tiempo (min) requerido para disminuir la concentracién hasta un

50% del valor inicial para la carbamazepina.

Grados
FI\J/g?ifc(ijéenla ci:?rzgc?s Iibgr('atad CLr]:gé?c?sos EsEEionds e
" Modelo 274121 2 137061 64,88  0,0000
Residual 2535,22 12 211,269
Total (corr.) 29947,3 14
R? 91,5344

En comparacién con las ecuaciones del modelo completo, utilizando el modelo simplificado
los valores de R? son en la mayoria de los casos inferiores y se observa una falta de ajuste
asi como un error de prediccidon del pardmetro tsou, en los experimentos en los que la
respuesta esta influenciada por la concentracion de SBO y de Fe (lll) tal y como puede
observarse en las figuras 5.7.3.a - 5.7.3.f. En otras palabras, el efecto del pH sobre la
respuesta es tan pronunciado que enmascara los efectos de las otras variables,

especialmente de la concentracién de SBO para algunas condiciones de pH.
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Figura 5.7.3.a- Valores de la respuesta tsoy, Calculados para la amoxicilina mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (e) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcidn de los valores de la respuesta

experimental.
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Figura 5.7.3.b- Valores de la respuesta tsqy calculados para el acetaminofeno mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (o) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcién de los valores de la respuesta

experimental.
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Figura 5.7.3.c- Valores de la respuesta tsqo calculados para el acetamiprid mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (e) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcién de los valores de la respuesta

experimental.
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Figura 5.7.3.d- Valores de la respuesta tso calculados para la cafeina mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (e) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcién de los valores de la respuesta

experimental.
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Figura 5.7.3.e- Valores de la respuesta tso, calculados para el acido clofibrico mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (e) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcién de los valores de la respuesta

experimental.

243



Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

160

140 L
120 2 L L
=
Z 100 .
S
3 w0
3
2
T 60
[8)
2
(=3
B2 a0 %
03'«»
20 vy
® |
0 w@ i
0 20 40 60 B0 100 120 140 160

t500, experimental (min)

Figura 5.7.3.f- Valores de la respuesta tso calculados para la carbamazepina mediante el ajuste
completo de superficies de respuesta (e) y para el ajuste del modelo simplificado considerando
unicamente el efecto de las variables significantes (0), en funcién de los valores de la respuesta

experimental.

Debido a esto, con el fin de discutir algunas de las tendencias relativas a los efectos de la
concentracion de CVT230 y Fe (lll) y de determinar mejor la regién de pH donde podria
aplicarse el proceso foto-Fenton, se consideré el empleo de las superficies de respuesta
ajustadas con un modelo completo, y se construyeron las gréaficas de contorno de dos

dimensiones para cada CE fijando la concentracion de CVT230 en el mayor y menor valor.

En la figura 5.7.4.a se muestran los datos obtenidos para la carbamazepina. A bajas
concentraciones de SBO (15 mg-L'l), se observa una elevada pérdida de la eficiencia del
proceso foto-Fenton a medida que aumenta el pH. Como se puede apreciar la linea
correspondiente con tsgy, = 20 Min se encuentra a un pH aproximado de 4, mientras que la
de 60 min se sitia a un pH de 5,5 aproximadamente. A baja concentracion de pH (por
debajo de 4) un aumento en la concentracion de Fe (lll) da como resultado una ligera
mejora del proceso. Este comportamiento podria atribuirse a diferencias en la disponibilidad
del hierro: en medio acido, pueden mantenerse en disolucion grandes cantidades de hierro
lo que facilita una reaccion de degradacion mas rapida; sin embargo, por debajo de pH 4,
los SBO no son capaces de evitar eficientemente la precipitacion del hierro por lo que la
velocidad de degradacion disminuye.
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Figura 5.7.4.a.- Gréfica de contorno para la respuesta tsqo (min) obtenida en la degradacién de
carbamazepina mediante el proceso foto-Fenton presencia de CVT230. (izquierda [CVT230] = 15
mg-L", derecha [CVT230] = 25 mg-L™).

En contraste, a la mayor concentracion de CVT230 (25 mg L™) se puede observar una
tendencia diferente (figura 5.7.4.a derecha); la perdida de la eficiencia del proceso se
produce a mayores pH, de forma que no se aprecian diferencias significativas en el rango
de pH entre 3 y 5,5. Esto sugiere que los SBO son materiales adecuados para aplicar un
proceso foto-Fenton a condiciones suaves de pH. Ademas de esto, cabe destacar que en
esta ocasion el valor éptimo de pH se ha desplazado a un valor de 4, superior al 6ptimo
habitual para el proceso foto-Fenton. Esto podria indicar una variacion en el mecanismo del
proceso foto-Fenton, en el que la especie clave no es Gnicamente el Fe(OH)* (responsable
del valor 6ptimo de pH de 2,8), sino que también podrian estar contribuyendo complejos
hierro-SBO fotoactivos. Algunos autores han descrito variaciones del pH 6ptimo cuando hay
presentes en el medio especies capaces de modificar la complejacion del hierro. Por
ejemplo en presencia de altas concentraciones de cloruro, el proceso muestra un mejor
comportamiento a valores de pH ligeramente por encima de 3 (Machulek Jr A. et al. 2007).
Asimismo, otros autores han propuesto la posibilidad de que se hayan producido cambios
en los mecanismos de reaccién en el proceso foto-Fenton en condiciones cercanas a la
neutralidad en presencia de agentes complejantes del hierro tales como el EDTA (Rush J.
D. et al. 1986; Klamerth N. et al. 2012) o el citrato (Katsumata H. et al. 2006; Silva M. R. A.
et al. 2007), asi como cambios en la especie clave del proceso (Hug S. J. et al. 2003). En el
caso de los SBO, se han realizado diversas pruebas quimicas que muestran que ademas
del radical OHe, existen otras especies involucradas en el proceso (tal y como muestran los

resultados obtenidos en el capitulo 5.6 del presente trabajo).
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Los resultados obtenidos con &cido clofibrico (figura 5.7.4.b) y cafeina (figura 5.7.4.c) son
muy similares a los obtenidos para la carbamazepina y muestran que para estos
compuestos la reaccién foto-Fenton es eficiente hasta un pH ligeramente inferior a 5 a una
concentracion de CVT230 de 25 mg L™. De hecho se ha observado un comportamiento
similar, Gnicamente con diferencias cuantitativas, en experimentos previos gque implican

condiciones suaves con hierro no complejado o presencia de sustancias humicas.

: : ‘ : 2 3 4

2 3 [Fe]‘?ng/L 5 6 [Fe] mg/L
Figura 5.7.4.b.- Gréficas de contorno para la respuesta tso, (Min) obtenidas en la degradacion de
acido clofibrico mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230. (izquierda [CVT230] =

15 mg-L", derecha [CVT230] = 25 mg-L™)

2 3 [Fe]L}ng/L [Fe] ‘rtng/L

Figura 5.7.4.c.- Gréficas de contorno para la respuesta tso (Min) obtenidas en la degradacion de
cafeina mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230 (izquierda [CVT230] = 15 mg-L
! derecha [CVT230] = 25 mg-L™).

El acetamiprid (figura 5.7.4.d) es el compuesto més recalcitrante frente al proceso foto-
Fenton, tal y como se mostrd en los apartados anteriores del presente trabajo (apartado 5.5
y 5.6). La eficiencia del proceso foto-Fenton, disminuye a medida que aumenta el pH (la
linea de tso% = 60 min se sitla a un pH cercano a 5, tanto a la concentracion minima como a

la maxima de SBO).
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Figura 5.7.4.d.- Graficas de contorno para la respuesta tsoy (Mmin) obtenidas en la degradacion de
acetamiprid mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230 (izquierda [CVT230] = 15
mg-L", derecha [CVT230] = 25 mg-L™).

Por otra parte, la amoxicilina (figura 5.7.4.e) es la mas reactiva de los CE frente al foto-
Fenton. A la concentracion de 25 mg L™ de SBO muestra la mayor eficiencia a pH 5 y no se

produce un descenso de ésta hasta valores cercanos a un pH 7.
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Figura 5.7.4.e.- Gréficas de contorno para la respuesta tso (Min) obtenidas en la degradacion de
amoxicilina mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230 (izquierda [CVT230] = 15
mg-L", derecha [CVT230] = 25 mg-L™).

Finalmente para el acetaminofeno (figura 5.7.4.f) se observa un ligero pero continuo
descenso en la eficiencia de la reaccién a medida que aumenta el pH (la linea tsgy = 60 min
a pH 6). De hecho, tal como se observé en el apartado anterior este compuesto ha
mostrado sufrir un proceso de degradacion a través de un mecanismo de reaccién distinto a

los otros CE estudiados en el presente capitulo.
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Figura 5.7.4.f.- Graficas de contorno para la respuesta tso (Mmin) obtenidas en la degradacién de
acetaminofeno mediante el proceso foto-Fenton en presencia de CVT230 (izquierda [CVT230] =
15 mg-L*, derecha [CVT230] = 25 mg-L™).

En base a estos resultados, podria decirse que la presencia del CVT230 modifica el
mecanismo foto-Fenton, a pesar que se observan diferencias en el comportamiento
individual de cada CE, el proceso puede extenderse en la mayoria de los casos al menos
hasta pH 5. Por lo tanto, a este valor de pH, es interesante determinar el papel de las
concentraciones de Fe (lll) y SBO con el objetivo de optimizar estas variables. Para ello se
obtuvieron las ecuaciones de ajuste que se muestran en la tabla 5.7.7, asi como las

correspondientes tablas del andlisis de la varianza (tablas 5.7.8.a - 5.7.8.f).

248



Resultados y discusién

Tabla 5.7.7.- Superficies de respuesta para cada CE realizando el ajuste del modelo Unicamente
considerando los experimentos realizados a pH 5 (los valores de las variables estan

especificados en sus unidades originales).

Contaminante Ecuacion

- mm m S A~ A

Carbamazepina  tse (min) = 239,50 - 17,38-[Fe] - 17,88 [SBO] + R =0,930
1,90 [Fe]® + 0,43 [SBOJ* + 0,07 [Fe] [SBO]

Acetaminofeno  tggy (min) = 253.57 - 13.20-[Fe] - 19.60 [SBO] + R’ =0,972

0.82 [Fe]? + 0.45 [SBOJ* + 0.3 [Fe] [SBO]

Amoxicilina  tsgy (min) = 199,27 - 13,98[Fe] - 15,04 [SBO] + R°=0,879
1,28 [Fe]* + 0,36 [SBOJ? + 0,08 [Fe] [SBO]

Acetamiprid  tsgy (min) = 440,30 - 28,18-[Fe] - 32,03 [SBO] + R°=0,915
1,19 [Fe]? + 0,69 [SBOJ? + 0,91 [Fe] [SBO]

Acido clofibrico  tse, (min) = 246,10 - 14,80-[Fe] - 18,67 [SBO] + R =0,955
1,44 [Fe]? + 0,44 [SBOJ? + 0,13 [Fe] [SBO]

Cafeina tsow (min) = 310,83 - 25,51-[Fe] - 22,51 [SBO] + R =0,984
2,03 [Fe]* + 0,50 [SBOJ? + 0,41 [Fe] [SBO]

Tabla 5.7.8.a.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentraciéon hasta un 50% del valor inicial para la amoxicilina a pH 5.

Fuente de la Suma de Grados de Cuadrados Estadistico-F Valor
variacion cuadrados libertad medios P
A: [Fe (111)] 53,7633 1 53,7633 4,74 0,1177
(mg-L™)
B: [SBO] 10,24 1 10,24 0,9 0,4122
(mg-L™)
AA 31,6213 1 31,6213 2,79 0,1936
AB 0,64 1 0,64 0,06 0,8276
BB 172,8 1 172,8 15,23 0,0299
Total Error 34,0333 3 11,3444
Total (corr.) 280,816 8
R? 87,8805

249



Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

Tabla 5.7.8.b.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracion hasta un 50% del valor inicial para el acetaminofeno a pH 5.

Fuente de la Suma de Gradosde  Cuadrados . 4ictioo r p-Valor
variacion cuadrados libertad medios
A: [Fe (11N)] 5,33333 1 5,33333 1,78 0,2749
(mg-L™)
B: [SBO] 31,36 1 31,36 10,44 0,0482
(mg-L™)
AA 12,8053 1 12,8053 4,26 0,1309
AB 9,0 1 9,0 3 0,1819
BB 265,221 1 265,221 88,28 0,0026
Total Error 9,01333 3 3,00444
Total (corr.) 320,036 8
R? 97,1836

Tabla 5.7.8.c.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracion hasta un 50% del valor inicial para el acetamiprid a pH 5.

Fuente de la Suma de Gradosde  Cuadrados . .. \ictioo F p-Valor
variacion cuadrados libertad medios
A: [Fe (1] 3,9675 1 3,9675 0,16 0,7149
(mg-L™)
B: [SBO] 81,9025 1 81,9025 3,33 0,1656
(mg-L™)
AA 27,075 1 27,075 1,1 0,3712
AB 81,9025 1 81,9025 3,33 0,1656
BB 630,208 1 630,208 25,61 0,0149
Total Error 73,82 3 24,6067
Total (corr.) 871,836 8
R? 91,5328
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Tabla 5.7.8.d.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracion hasta un 50% del valor inicial para la cafeina a pH 5.

Fuente de la Suma de Gradosde  Cuadrados .. iciioo F p-Valor
variacion cuadrados libertad medios
A:[Fe ()] 17,5208 1 17,5208 6,9 0,0786
(mg-L™)
B: [SBO] 52,5625 1 52,5625 20,69 0,0199
(mg-L™)
AA 78,732 1 78,732 30,99 0,0114
AB 16,4025 1 16,4025 6,46 0,0846
BB 338,688 1 338,688 133,31 0,0014
Total Error 7,62167 3 2,54056
Total (corr) 460,88 8
R? 98,3463

Tabla 5.7.8.e.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracion hasta un 50% del valor inicial para el acido clofibrico a pH 5.

Fuente de la Suma de Grados de Cuadrados Estadistico-F Valor
variacion cuadrados libertad medios P
A: [Fe (IIN)] 5,88 1 5,88 1,23 0,3485
(mg-L™)
B: [SBO] 28,09 1 28,09 5,87 0,0939
(mg-L™)
AA 39,675 1 39,675 8,29 0,0636
AB 1,69 1 1,69 0,35 0,5942
BB 258,72 1 258,72 54,07 0,0052
Total Error 14,355 3 4,785
Total (corr.) 318,629 8
R? 95,4948
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Tabla 5.7.8.f.- Andlisis de la varianza (ANOVA) para el tiempo (min) requerido para disminuir la

concentracién hasta un 50% del valor inicial para la carbamazepina a pH 5.

Fuente de la Suma de Grados de Cuadrados Estadistico-F Valor
variacion cuadrados libertad medios P
A: [Fe (I11)] 6,75 1 6,75 0,86 0,4228
(mg-L™)
B: [SBO] 38,44 1 38,44 4,88 0,1142
(mg-L™)
AA 69,6163 1 69,6163 8,84 0,0589
AB 0,49 1 0,49 0,06 0,8191
BB 240,267 1 240,267 30,51 0,0117
Total Error 23,6217 3 7,87389
Total (corr.) 338,209 8
R? 93,0157

En general, como muestran las superficies de contorno a pH 5 para los 6 CE (figura 5.7.5.a
a 5.7.5.f) se observa una mayor eficiencia del proceso en la regién entre 4-5 mg L™ de
hierro y 19-22 mg L* de CVT230, de forma que estas condiciones deberian ser
consideradas como las éptimas para llevar a cabo la eliminaciéon de los CE mediante el
proceso foto-Fenton a pH 5. Bajo estas condiciones, el tsoy fue aproximadamente 20
minutos excepto para la amoxicilina (ts0,<10 min) y para el acetamiprid, que es el

compuesto mas recalcitrante.
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Figura 5.7.5.a.- Gréafica de contorno para la respuesta tsqo (min) obtenida en la degradacién de

amoxicilina mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.
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Figura 5.7.5.b.- Gréfica de contorno para la respuesta tso (Min) obtenida en la degradacion de

acetaminofeno mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.
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Figura 5.7.5.c.- Gréfica de contorno para la respuesta tso, (Min) obtenida en la degradacion de

acetamiprid mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.
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Figura 5.7.5.d.- Grafica de contorno para la respuesta tsoy, (Min) obtenida en la degradacién de

cafeina mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.
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Figura 5.7.5.e.- Gréafica de contorno para la respuesta tsoy (min) obtenida en la degradacién de

acido clofibrico mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.
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Figura 5.7.5.f.- Grafica de contorno para la respuesta tsqoy (min) obtenida en la degradacién de

carbamazepina mediante el proceso foto-Fenton a pH = 5.

El empleo del CVT230 puede justificarse considerando que esta especie es necesaria para
mantener el hierro en disoluciéon y para permitir el proceso de foto-Fenton a pH 5. Sin
embargo, méas alla de la concentracion Optima, la presencia de CVT230 podria ser
contraproducente debido a que los SBO pueden ejercer una competencia con los CE frente
a las posibles especies reactivas generadas, o debido al efecto de atenuacion de la
irradiacion sobre la muestra a tratar debido a su coloracion. En el caso del hierro, parece
que cantidades superiores a 4 mg L* perjudican la cinética del proceso; esto puede
atribuirse a la rapida precipitacion del hierro a 6xidos y o hidréxidos, los cuales a su vez,

reducen la eficiencia del foto-Fenton.
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5.7.4. Conclusién

EL CVT230 ha demostrado ser un material Gtil para permitir la implementacion de un
proceso foto-Fenton a valores de pH cercanos a la neutralidad (al menos a pH 5). Esto
podria deberse a la capacidad de estas sustancias de complejar el hierro, evitando asi su
precipitacion en forma de Oxidos e hidroxidos. La metodologia de disefio experimental
permitio estudiar el efecto sobre el proceso de la concentracion de hierro y CVT230, asi
como la influencia del pH. Las superficies de respuesta obtenidas para un pH = 5 muestran
gue las concentraciones 6ptimas de Fe (lll) y CVT230 estan en el intervalode 4 a 5 mg-L'l y
de 19 a 22 mg-L™, respectivamente.

Los resultados parecen sugerir que se ha producido una modificacién en el mecanismo del
proceso foto-Fenton de forma que se ha desplazado el valor 6ptimo de pH a valores
superiores (entre 3 y 4). Ademas, se han identificado diferencias en el comportamiento de
cada CE que podrian ser explicados por su reactividad con las nuevas especies reactivas
formadas, cuya naturaleza aun no ha sido investigada. Por lo tanto parece ser necesario un

mayor estudio sobre los aspectos mecanisticos del proceso.
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5.8. Aproximacion al estudio mecanistico en la
fotodegradacion del violeta cristal en presencia de
CVT230

5.8.1. Introduccién

En los capitulos anteriores se comprob¢ la utilidad de los SBO para tratar CE mediante un
proceso foto-Fenton en medio suave. Un paso adelante es profundizar en el mecanismo de
reaccion. Para ello se utilizé un colorante, el violeta cristal (CV, del inglés crystal violet), ya
que al ser esta sustancia coloreada proporciona informacion adicional a partir de los
cambios producidos en su espectro de absorcion.

5.8.2. Fotdlisis del violeta cristal (CV) en presencia de CVT230

En primer lugar se estudié el papel del CVT230 en la decoloracion del violeta cristal, en
medio acuoso, mediante espectroscopia UV-visible. Para ello se registraron los espectros
de absorcion a distintos tiempos de tratamiento en las siguientes condiciones
experimentales: concentracion de violeta cristal, 10 mg-L'l y concentracion de CVT230 25
mg-L™ a pH 7. En la figura 5.8.1 se muestran los resultados obtenidos tras la irradiacién de
la muestra. Puede observarse una acusada disminucién de la banda de absorcion con

maximo a 532 nm que puede asociarse a la decoloracién del violeta cristal.

1,04
Tiempo
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Figura 5.8.1.- Espectros de absorcién de CV (10 mg-L™) en presencia de CVT230 (25 mg-L™") a pH
7 a distintos tiempos de irradiacion.
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Seguidamente basandonos en la absorbancia a 532 nm, se ajustaron los resultados a una
representacién semi-logaritmica y se calcularon las constantes de pseudo-primer orden, k.
También se realiz6 un experimento de irradiacién en ausencia de CVT230, con el fin de
determinar el posible papel de la fotélisis directa en la fotodegradacion. Las tendencias
observadas en la figura 5.8.2, unido a las Kops calculadas 3,5:10° min™ y 5,8:10 min™ en
presencia y ausencia de SBO respectivamente, muestran claramente que el SBO mejora la

degradacion fotoquimica indirecta del CV.

A [CVT230]=0mgL"

0,01 A = [CVT230] =25 mgL”
A
Aé -0,2
£
<
£
< 04
=4
-0,6 T T T
0 100 200 300

Tiempo (min)
Figura 5.8.2.- Gréafica de In (Amax,/Aomax) frente a tiempo de la fotdlisis del CV (10 mg-L™) en
ausenciay presencia de CVT230 (25 mg-L™) apH 7.

A continuacién se estudid la influencia de la concentracion de CVT230 sobre la velocidad
de decoloracion. En la figura 5.8.3 se muestra el valor de kos en funcion de la

concentracion afadida de CVT230.
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Figura 5.8.3.- Constantes de decoloracion (keps) en funcion de la concentracién de SBO; [CV]=10

mg-L™", pH=7. Las barras de error representan la desviacién estandar

Como se puede apreciar en la grafica anterior, a medida que aumenta la concentracion de
CVT230 hasta un valor de 15 - 25 mg-L™ las constantes de decoloracién del CV aumentan.
A partir de este valor, la presencia de mas CVT230 produce un descenso en el valor de las
kobs. Este mismo comportamiento puede observarse en diversos procesos fotocataliticos
heterogéneos, como por ejemplo en aquellos que emplean TiO, (Malato S. et al. 2009) y
fotocatalizadores organicos heterogéneos (Arques A. et al. 2007b). En estos casos, la
existencia de un méximo puede atribuirse a un efecto filtro interno debido a la alta
concentracion de fotocatalizador. Este fendmeno se debe a la atenuacion de la luz irradiada
al atravesar la disolucién tratada, debido a propia coloracion del fotocatalizador, en este
caso los SBO. Sin embargo, hay que tener en cuenta otros procesos que podrian estar
influyendo, como la competencia entre los SBO y los contaminantes por las especies

reactivas generadas, o la formacion de complejos fotoactivos entre el CVT230 y el CV.

5.8.3. Estudios mecanisticos

Con el fin de obtener una mayor comprensién sobre los aspectos mecanisticos de la
decoloracion del CV en presencia de CVT230 se estudid el papel de diversas especies

reactivas utilizando pruebas con reactivos especificos. Para este proposito se irradiaron
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muestras en presencia de 2-propanol, que actla como capturador de OH- (Vione D. et al.
2001), y de alcohol furfurilico, que elimina el oxigeno singlete (Haag W. R. et al. 1984).
Como muestra la figura 5.8.4 ninguna de estas pruebas muestra un efecto sobre la
velocidad de degradacion. Este resultado parece indicar que estas especies reactivas no

juegan un papel relevante en el proceso de decoloracién del CV.

1,0 1
0,84

0,6 4

AA,

041 o CV +CVT230

—0— CV + CVT230 + 2-propanol
0,2 —A— CV + CVT230 + alcohol furfurilico
—6—CV +CVT230 (N,)
0,0 T T T T T T

0 20 40 60 80 100 120
Tiempo (min)

Figura 5.8.4.- Fotodegradacion del CV (10 mg-L™) con CVT230 (25 mg-L™) en presencia de 2-
propanol (1,8 g-L™") y alcohol furfurilico (0,098 g-L™). Con el fin de una mejor comparacién se

afladié un experimento en ausencia de oxigeno; pH=7.

Por otro lado, cuando se purg6 la muestra con nitrégeno para desoxigenar las disoluciones,
se observo un incremento en la velocidad de decoloracion del CV. Dado que el O, es un
conocido inhibidor del triplete, este aumento de la velocidad de degradacion del CV en
ausencia de oxigeno podria explicarse si estuviera implicado en el proceso de degradacion
del CV un estado triplete. Cabe destacar que el CV forma complejos con sustancias
humicas, tal como se ha demostrado en estudios anteriores (Arias-Estevez M. et al. 2008).
Por lo tanto podrian formarse complejos similares entre CV-CVT230 que podrian jugar un
papel relevante en el proceso de decoloracion del CV. De hecho, en la primera parte de la
presente tesis se ha indicado que la formacion de complejos entre fotocatalizadores
organicos y el sustrato es un mecanismo habitual en estos casos. Existen ejemplos en
bibliografia de este comportamiento como por ejemplo en la eliminacion fotoquimica de

pesticidas en presencia de trifenilpirilio (Marin M. L. et al. 2011).
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Con el fin de obtener una mayor comprension sobre el posible mecanismo involucrado, se
tomo el espectro de absorbancia del CV en el rango de 400-800 nm en presencia de
diferentes cantidades de CVT230 en solucién acuosa a pH 7, abarcando un intervalo de
concentracion de CVT230 de 0 a 100 mg-L™.

164 ——0mgL" CVT230
——5mg L" CVT230
. ——10mg L' CVT230
< ——25mg L' CVT230
5 1.2 4
= 50 mg L™ CVT230
© ——100 mg L CVT230
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Figura 5.8.5.- Espectro UV-vis del CV (10 mg-L™) en presencia de distintas concentraciones de
CVT230; pH=7.

La figura 5.8.5 muestra que la adicion de CVT230 produce cambios significativos en el
espectro visible del CV. El CV puro muestra una banda de absorcién con un maximo a 583
nm y un hombro a 540 nm. En presencia de cantidades crecientes de CVT230 se observa
un descenso en la banda de 583 nm modificando la relacion maximo/hombro. En estudios
anteriores realizados sobre el CV en presencia de surfactantes anionicos, se han observado
cambios similares en el espectro de absorbancia. Estos cambios han sido atribuidos a la
formacion de pares iénicos y a la consiguiente dimerizacion del colorante (Mukerjee P. et al.
1955; Hevesi J. et al. 1971; Lueck H. B. et al. 1992). Este dltimo fendmeno podria
justificarse asumiendo que la asociacion de los surfactantes anionicos con el colorante
cationico provoca una disminucion de las repulsiones electrostaticas entre los grupos
=N*(CHa). del colorante, de forma que favorecen la dimerizacién de sus moléculas (Garcia-
Rio L. et al. 2007). En principio, también podrian formarse varias especies con el CVT230
debido a que estas sustancias también han mostrado un efecto tensioactivo. Esto podria

explicar los cambios observados en el espectro del CV al aumentar la concentracion de
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CVT230. Para entender mejor el sistema, se escogié el método MCR-ALS (Resolucién
Multivariante de Curvas-Minimos Cuadrados Alternos, ver apartado 4.5.7) como
herramienta para la resolucion de los perfiles de los espectros y de concentraciéon de la
mezcla. Este método permite la estimacion de cambios en la concentracion y en el espectro
sin ningdn tipo de suposiciones previas. El andlisis SVD (Descomposicion de Valores
Singulares) de la matriz de absorcibn muestra que todas las trazas pueden ser
reproducidas considerando al menos cuatro componentes independientes cuyos espectros
y perfiles de concentracién se muestran en las figuras 5.8.6.a. y 5.8.6.b, respectivamente.
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Figura 5.8.6.a.- Espectros puros de los cuatro componentes calculados empleando MCR-ALS.
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Figura 5.8.6.b.- Perfiles de concentracion a diferentes concentraciones de CVT230 calculados
empleando MCR-ALS.
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La figura 5.8.6.b muestra que para concentraciones por debajo de 15 mg-L‘l, el incremento
de concentracion de CVT230 da como resultado un decrecimiento del CV libre y la
formacion de nuevas especies, probablemente un complejo entre el CV y el CVT230 (CV-
CVT230),, el cual muestra un desplazamiento hacia longitudes de onda mas cortas del
espectro UV-vis. Seguidamente podemos observar como la cantidad de este componente
intermediario disminuye a medida que la concentracion de CVT230 se sitla por encima de
15 mg-L™. También se aprecia la formacion de otra especie (CV-CVT230);, que se
convierte en predominante por encima de 40 mg-L'1 de CVT230. A medida que aumenta la
concentracion de CVT230 se pueden esperar cambios en su conformacion molecular y la
formacion de agregados pre-micelares (Montoneri E. et al. 2010). Por lo tanto, el complejo
(CV-CVT230)y podria ser el resultado de la interaccion electrostatica entre CV y las
moléculas de CVT230 producidas durante el cambio en la conformacion de la solucion a

esta concentracion.

La figura 5.8.6.b muestra también que a concentraciones de CVT230 mayores de 30 mg-L'l,
empieza a aumentar otra vez la cantidad de CV libre. Esta misma tendencia se observo
para el CV en presencia de un surfactante anionico, el dodecilsulfato de sodio (Vermilyea A.
W. et al. 2009). Los autores explican esta tendencia por la solubilizacion del CV en los

agregados del surfactante.

Curiosamente, el maximo valor de keps (figura 5.8.3) se alcanza con concentraciones de
CVT230 para los que el modelo MCR-ALS predice la mayor concentracion de especies
asociadas al complejo (CV- CVT230),. Este resultado, junto a los obtenidos con las pruebas
quimicas, en particular el aumento de la velocidad de degradacién de CV observado en
ausencia de oxigeno molecular (figura 5.8.4), esta en concordancia con que es el complejo
el que juega el papel principal en el proceso fotoquimico. Sin embargo, los CVT230 son
demasiado complejos para descartar que otros mecanismos estén también implicados en el

proceso de fotodegradacion del CV.

5.8.4. Foto-Fenton neutro en presencia de SBO.

Como ya se comenté en el apartado 5.4 de la presente Tesis Doctoral, los SBO utilizados

en este estudio (CVT230), contienen una porcion significativa de minerales, en particular un
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0,77% en peso de hierro. La presencia de este elemento, sumado a la capacidad
complejante de los SBO saobre el hierro, podria ser de interés para llevar a cabo un proceso
foto-Fenton en condiciones ligeramente acidas. Para comprobarlo se irradiaron soluciones
de CV en las siguientes condiciones experimentales: en primer lugar se realizaron una
irradiacion directa del CV (exp 1), otra en presencia de H,0, (8,3 mg-L'l) (exp 2) y tanto en
presencia de H,O; (8,3 mg-L'l) como Fe (I) (5 mg-L'l) (exp 3). A continuacion se repitieron
los experimentos pero esta vez en presencia de SBO; CV en presencia de CVT230 (100
mg-L™") (exp 4), en presencia de CVT230 (100 mg-L™") y H20; (8,3 mg-L™) (exp 5), y
finalmente en presencia de CVT230 (100 mg-L™), H,0, (8,3 mg-L™) y Fe (Il) (5 mg-L™) (exp
6). En esta serie de experimentos se empled una concentracién de CVT230 de 100 mg-L™,
en lugar de la concentracién 6ptima de 25 mg-L'1 (figura 5.8.3), debido a la poca cantidad
de hierro que contiene. Para poder comparar los resultados se calcularon las constantes de
pseudo-primer orden de las reacciones y se determiné la constante de velocidad aparente
(kap) para todos los casos (tabla 5.8.1).

Tabla 5.8.1.- Constantes cinéticas aparentes de pseudo-primer orden para la fotodecoloracion

de soluciones de CV bajo distintas condiciones.

N° exp. Condiciones experimentales Kap x10% (min™)
1 Ccv 0,58+0,06
2 CV + H20; 1,57+0,06
3 CV + H,0, + Fe (Il) 1,49+0,09
4 CV + CVT230 1,79+0,07
5 CV + CVT230 + H,02 2,79+0,11
6 CV + CVT230 + H,O,+ Fe (ll) 5,54+0,30
7 CV + CVT230 + H,O,+ Fe (ll) + 2-propanol 5,40+0,20
8 CV + CVT230 + H,O,+ Fe (ll) + fenol 4,09+0,30

[CV] = 10 mg-L™; [H202] = 8,3 mg-L™; [Fe (I)] =5 mg-L™; [CVT230] = 100 mg-L™; [2-
propanol] = 1,8 g-L'l; [fenol] = 2,8 g-L'l. pH inicial = 7. Los errores representan la
desviacion estandar.
La tabla 5.8.1 muestra que la combinacion de hierro y peréxido de hidrégeno en ausencia
de CVT230 (exp 3) tiene escaso efecto en la decoloracion del CV. En el caso de los
experimentos con H>O, en ausencia de hierro (exp 2) se han observado resultados
similares. Sin embargo, cuando el CVT230 esta presente en el medio de reaccion, la
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velocidad de reaccién es mucho mayor. Una posible explicacion de este comportamiento es
que cuando el hierro esta complejado por el CVT230, éste puede participar en un proceso
tipo foto-Fenton, mientras que en ausencia de CVT230 a pH 7 el hierro precipita en forma
de 6xidos no activos o hidroxidos que inhiben la reaccion.

Como se ha indicado antes varios estudios recientes apoyan la existencia de un mecanismo
modificado para el proceso foto-Fenton a valores de pH cercanos a la neutralidad (Keenan
C. R. et al. 2008; Vermilyea A. W. et al. 2009; Klamerth N. et al. 2012). A pesar de que la
naturaleza de los oxidantes es todavia un tema controvertido, existen evidencias que
sugieren que cuando el pH es cercano a el valor neutro se forma otra especie reactiva en
vez del radical hidroxilo, como es el ion ferrilo (Fe02+) (Hug S. J. et al. 2003). Debido a que
los experimentos realizados han sido llevados a cabo a pH neutro y probablemente en
presencia de hierro complejado, las condiciones parecen apropiadas para profundizar en la
naturaleza de las especies reactivas involucradas. Con este objetivo se realizaron
irradiaciones de soluciones de CV en presencia de CVT230, de perdxido de hidrégeno y
cantidades extra de hierro en presencia de: 2-propanol (exp 7), un captador selectivo de
radical hidroxilo, el cual presenta baja reactividad frente al i6n ferrilo (Keenan C. R. et al.
2008) y en presencia de fenol (exp 8), el cual ha mostrado reactividad tanto frente al radical
hidroxilo como frente al ion ferrilo (Martire D. O. et al. 2002). La tabla 5.8.1 muestra que
mientras el 2-propanol tiene un escaso efecto en la decoloracion del CV, en el caso del
fenol se aprecia una notable inhibicion de la reaccion. Esto es compatible con que el i6n
ferrilo esta jugando un papel mas importante que el radical hidroxilo en la reaccion.

5.8.5. Conclusién

El CVT230 ha mostrado ser capaz de degradar al CV. Sin embargo se ha de llegar a un
equilibrio entre la generacion de especies reactivas y el efecto filtro producido por la
acusada coloracion del CVT230, asi como por el efecto de competencia frente a las
especies reactivas entre el CV y el SBO. El estudio mecanistico parece indicar que la
fotodegradacion se produce por la formacion de un complejo fotoactivo entre el CVT230 y el
CV, a pesar que debido a la complejidad de los SBO no se han de descartar otras vias

mecanisticas.
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La presencia de CVT230 en el proceso foto-Fenton a pH neutro mejora la eficiencia del
proceso, debido posiblemente al efecto complejante de estos compuestos sobre el hierro
gue evita su precipitacion en forma de éxidos e hidroxidos. Las pruebas quimicas apuntan a
gue el ion ferrilo esta jugando un papel mas importante que el radical hidroxilo en el proceso

de decoloracion.

265



Efecto de distintas especies reactivas generadas fotoquimicamente sobre la eliminacion de
contaminantes presentes en aguas naturales.

266



6. CONCLUSIONES / CONCLUSIONS






Conclusiones

Las principales conclusiones que se derivan de los resultados obtenidos en la presente

Tesis Doctoral son las siguientes:

Los métodos fotofisicos han mostrado ser una herramienta Gtil para realizar el estudio
mecanistico e investigar el papel desarrollado por diversas especies reactivas en la

oxidacion de una mezcla de contaminantes emergentes.

Los resultados muestran que el proceso foto-Fenton es demasiado complejo para ser
explicado Unicamente mediante la reaccion directa entre el contaminante y el OHe, por lo
que posiblemente se estén produciendo reacciones en cadena o generandose radicales de
larga vida que contribuyen a la degradacion de los CE.

Tanto los experimentos fotoquimicos como los fotofisicos y el andlisis cinético indican que
la degradacioén de los CE mediante el oxigeno singlete es muy poco eficiente.

El empleo de trifenilpirilio (TPP") y trifeniltiopirilio (TPTP"), capaces de actuar a través de
procesos de transferencia electronica oxidativa, ha resultado util para producir la
fotodegradacion de los CE. El estudio mecanistico muestra que el proceso se produce
principalmente desde los estados excitados singlete y triplete de los fotocatalizadores,
siendo mas eficiente el empleo del TPTP". Debido a la baja estabilidad del TPP" y TPTP"
en agua, no es viable llevar a cabo tratamientos de agua a gran escala mediante el empleo

de estos compuestos.

Los SBO han demostrado ser sustancias biocompatibles, estables tras ser irradiadas y
complejantes del hierro. Ademés estas sustancias mejoran la eficiencia del proceso foto-
Fenton en condiciones de pH ligeramente &cidas. Esta ampliacion del rango de aplicacion
del foto-Fenton provoca un aumento de la viabilidad de la aplicacion de este proceso en
tratamientos de agua a gran escala, ya que reducen sustancialmente los costes de

operacion.

El disefio experimental empleado para realizar la optimizacion de las variables
operacionales del proceso foto-Fenton en presencia de SBO ha resultado ser una

herramienta Util. Los resultados obtenidos sugieren que se ha producido una modificacion
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en el mecanismo del proceso foto-Fenton desplazando el valor 6ptimo de pH desde 2,8 a

valores cercanos a 4.

Los resultados del estudio mecanistico muestran que los SBO son capaces de generar
especies reactivas, sin embargo se ha de llegar a un equilibrio entre la generacién de estas
especies y el efecto filtro producido por su acusada coloracién, asi como por la competencia

de los propios SBO por las especies reactivas generadas.
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Conclusions

The main conclusions derived from the results of this PhD thesis are:

Photophysical methods have shown to be a useful tool for mechanistic studies and in
particular to investigate on the role played by various reactive species on the oxidation of a

mixture of emerging pollutants (EP).

Results show that the photo-Fenton process is too complex to be explained only by the
direct reaction between the contaminant and OH -, alternatively, chain reactions may occur

or long-lived radicals might be formed, contributing to the degradation of EP.

Both photochemical and photophysical experiments and also the kinetic analysis indicate
that the degradation of EP by singlet oxygen is very inefficient.

Triphenylpyrylium (TPP") and triphenylthiopyrylium (TPTP") acting through oxidative
electron transfer processes are able to degrade EP. The mechanistic study shows that the
process occurs mainly via the singlet and triplet excited states of the photocatalysts, being
more efficient the use of TPTP'. Due to the low stability in water TPP" and TPTP" is not

viable to carry out large-scale water treatment by using these compounds.

SBO have shown to be biocompatible, stable after being irradiated, and able to act as
complexing agents of iron. Furthermore, these substances improve the efficiency of photo-
Fenton in slightly acidic conditions, increasing their viability in large scale treatments. This
extension of the range of application of photo-Fenton causes an increase in the viability of
implementing this process in water treatment scale because substantially reduce the
operating costs.

Experimental design employed for optimization of operational variables in the photo-Fenton
process in the presence of SBO proved to be a useful tool. The results suggest that there
has been a change in the mechanism of photo-Fenton, displacing the optimal pH value from

2.8 to values on close to 4.

Mechanistic studies show that SBO are able to generate reactive species; however their

efficiency depends on the balance between the generation of reactive species and the inner
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filter effect produced by the deep color of SBO and also on the competition for the generated

reactive species between SBO and pollutants.
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