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1. INTRODUCCION

1- Introduccion

1.1- El consumo de agua y la huella hidrica
Las actividades humanas consumen y contaminan grandes cantidades de agua,
principalmente en agricultura y en menor medida en los sectores industrial y
domeéstico. Debido a la deslocalizacion en la produccion de bienes, el agua ha
pasado a ser un recurso global, y por ello se tiende a hablar cada vez mas de
mercados locales y mercados globales de agua. De esta consideracioén surge el
concepto de huella hidrica, entendida como un indicador del uso del agua no so6lo
en su uso directo por el productor y el consumidor, sino también del uso
indirecto. La huella hidrica de un producto es el volumen de agua necesaria para
producirlo, medido a lo largo de toda la cadena de suministro. Vista esta
consideracion, se pueden distinguir varios tipos de huella hidrica. La huella
hidrica azul se refiere al consumo de agua azul (aguas superficiales y aguas
profundas), la huella hidrica verde es el consumo de agua verde (agua de lluvia
que no se desaprovecha) y la huella hidrica gris se refiere a la polucion y es el
volumen de agua necesaria para asimilar la contaminacion producida de acuerdo
con los canones legales establecidos. Respecto a la medida clasica de agua
consumida, en la que sélo se tiene en cuenta el agua azul consumida, la huella
hidrica ofrece una perspectiva mas amplia, ya que es una medida del agua

consumida y también de la contaminada (Hoekstra et al., 2011).

El agua de uso indirecto es denominada por algunos autores como agua virtual, o
aquella que se utiliza para producir bienes que no se consumen dentro de la
cuenca hidrografica sino que son exportados, con lo cual hay una transferencia de
agua virtual a larga distancia en muchas ocasiones. Cuando una nacidén importa o
exporta un producto, esta importando o exportando su equivalente agua virtual.
Podemos hablar por tanto, de un comercio global de agua virtual. El contenido de
agua virtual de un producto es equivalente a su huella hidrica, la diferencia
consiste en que el agua virtual se refiere exclusivamente al volumen, mientras
que la huella hidrica es un indicador espaciotemporal que ademas del tipo de

agua empleado en la produccién o generacion del bien (huella hidrica azul y

11



1. INTRODUCCION

verde), se refiere a la contaminacion como el volumen de agua dulce necesario
para asimilar la carga de contaminantes que genera dicho producto (huella

hidrica gris).

La huella hidrica global de un consumidor promedio en el periodo de 1996-2005
fue de 1169 m’/afio (azul y verde), el 91% de la cual son productos agricolas, 5%
productos industriales, y 4% uso doméstico. Los paises industrializados
presentan huellas hidricas per capita entre 1008 y 2207 m’/afio segtin los patrones
de consumo de cada pais, asi un pais gran consumidor de carne puede facilmente
duplicar la huella hidrica de un pais eminentemente consumidor de cereales y

verduras.

Si observamos el mapa mundial de huella hidrica de la figura 1.1, podemos
observar que Espafia se encuentra en una zona de elevado estrés hidrico, con un

consumo entre 2100 y 2500 m® por habitante y por afio:

Huella
hidrica

per cipita
(m'fhabfafa)

Sin date

- 1+ Boo 1
Boo -1 000 "
1000 -1 300
1300 -1 300

1 300 « 1 500 1 Boo - 2 100
1 500 -1 oo 2 100 - 2 500
Fuente:
Elaboracicn pmpia con datos de:
Chapagain, A. K. y A. Y. Hoekstra. Water footprints of nations. Valve of Water. Research Repor Series

Mo. 16, UNESCO-IHE. Delfr. The Netherlands. zoo4. Disponible en: www waterfoorprint.org Fecha
de consulta: 17122008,

Figura 1.1- Mapamundi de huella hidrica.



1. INTRODUCCION

En una representacion del consumo por paises, como el de la figura 1.2, podemos
ver que Espafia se sitla en quinto lugar de entre los paises de mayor huella

hidrica mundial.

Figura 1.2- Huella hidrica del consumo por persona, por pais, 1997-2001.
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1. INTRODUCCION

El agua, pese a ser un recurso de bajo coste, es de los pocos bienes cuyo
consumo no esta incentivado por una reduccion del precio, a la vez que somos
completamente desconocedores de la huella hidrica de los productos que
consumimos. Algunos especialistas son partidarios de incluir en el etiquetado del
producto su impacto en el medio hidrico desde su fase de disefio a su condicion
de residuo. Esta informacidn concienciaria a los consumidores sobre la relacion
real entre un bien de consumo y los impactos en los medios hidricos derivados de
la fase de produccion, para dar la posibilidad de optar por aquellos productos que

mas se ajusten a nuestros criterios de compra.

La gestion sostenible del agua deberia contemplar todos los aspectos descritos,
de forma que se podria reducir el impacto sobre el medio ambiente y la mejora de
los beneficios socioecondmicos que el uso del agua genera. El aumento de la
eficiencia y productividad en el uso del agua puede ser una herramienta para
mejorar la sostenibilidad y la competitividad y también ayudaria a reducir la

pobreza y la desigualdad (Aldaya et al., 2011).



1. INTRODUCCION

1.2- Los contaminantes organicos persistentes
La presencia de contaminantes organicos persistentes (COP) en el medio
ambiente, plantea cada vez mdas problemas para la salud humana. Por ello el
Consejo de Administracion del Programa de las Naciones Unidas para el Medio
Ambiente (PNUMA), pidié en 1995 que se iniciara un proceso de evaluacién de
una lista inicial de 12 COP y que el Foro Intergubernamental sobre Seguridad
Quimica (FISQ) elaborara recomendaciones respecto a la adopcion de medidas a
nivel internacional, incluido un instrumento internacional juridicamente
vinculante. Como consecuencia de esta decision se rubricé el Convenio de
Estocolmo, tratado de ambito internacional cuya finalidad es proteger la salud
humana y el medio ambiente frente a los COP, fijando para ello medidas que

permitan reducir y/o eliminar las emisiones de estos contaminantes.

El grupo de contaminantes que inicialmente estan afectados por este convenio se

clasifican en tres grupos:

CATEGORIA COMPUESTO

Aldrina

Clordano

Dieldrina

Endrina
PROHIBIDOS Heptacloro

Hexaclorobenceno

Mirex

Toxafeno

Bifenilos policlorados (PCBs)

PROHIBIDOS SALVO EXCEPCION DDT

Dioxinas

REDUCIR SU GENERACION NO Furanos
INTENCIONAL Hexaclorobenceno

Bifenilos policlorados

Tabla 1.1- Lista inicial de COP segtin el Convenio de Estocolmo 1995.
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1. INTRODUCCION

Esta lista de doce contaminantes del Convenio ha sido ampliada, a través del

Comité constituido a tal efecto, para valorar la inclusion de nuevas sustancias, de

acuerdo con la informacion cientifica y técnica disponible.

Segun la directiva 2008/105/CE, la ultima lista de contaminantes persistentes y

otras sustancias prioritarias en el ambito de la politica de aguas, es la siguiente:

N° CAS Sustancia Concentracion max. N°CAS Sustancia Concentracion
prioritaria permitida/pg L™ prioritaria max. permit./pg L

(1) 15972-60-8 Alacloro 0.3-0.7 (18) 608-73-1 Hexaclorociclohexano ~ 0.002-0.04

(2) 120-12-7 Antraceno 0.1-0.4 (19) 34123-59-6  Isoproturon 0.3-1.0

(3) 1912-24-9 Atrazina 0.6-0.2 (20) 7439-92-1  Plomo y sus 7.2

(4) 71-43-2 Benceno 8-50 compuestos

(5) Varios Difeniléteres 0.0002-0.0005 (21) 7439-97-6 Mercurio y sus 0.05-0.07
bromados compuestos

(6) 7440-43-9 Cadmio y sus 0.08-1.5" (22) 91-20-3 Naftaleno 1.2-2.4
compuestos (23) 744-02-0 Niquel y sus 20

(6bis) 56-23-5 Tetracloruro de 12 compuestos
carbono (24) 25054-52-3  Nonilfenoles 0.3-2

(7) 85535-84-8 C10-13- 0.4-1.4 (25) 1806-26-4 Octilfenoles 0.01-0.1
cloroalcanos (26) 608-93-5 Pentaclorobenceno 0.007-0.0007

(8) 470-90-6 Clorfenvinfos 0.1-0.3 (27) 87-86-5 Pentaclorofenol 0.4-1.0

(9) 2921-88-2 Cloropirifos 0.03-0.1 (28) no aplica Hidrocarburos No aplicable

(9 bis) 2921-88-2  Plaguicidas tipo 0.005-0.01 poliaromaticos
ciclodieno (29) 122-34-9 Simazina 1-4

(9 ter) varios DDT 0.025 (29bis)127-18-4  Tetracloroetileno 10

(10) 203-458-1 1,2-Dicloroetano 10 (29ter) 79-01-6  Tricloroetileno 10

(11) 75-09-2 Diclorometano 20 (30) 688-73-3 Compuestos de 0.0002-0.0015

(12) 117-81-7 Di(2etilhexil) 1.3 tributilestafio
ftalato (DEHP) (31) 12002-48-1  Triclorobencenos 0.4

(13) 330-54-1 Diurén 0.2-1.8 (32) 67-66-3 Triclorometano 2.5

(14) 115-29-7 Endosulfan 0.0005-0.01 (33) 1582-09-8 Trifluralina 0.3

(15) 206-44-0 Fluoranteno 0.1-1

(16) 118-74-1 Hexaclorobenceno  0.01-0.05

(17) 87-68-3 Hexaclorobutadien ~ 0.1-0.6

Tabla 1.2- Lista de COP y cantidades maximas permitidas segun la directiva

2008/105/CE.

Dentro de los COP, incluimos los denominados contaminantes emergentes, tabla

1.3, que

son sustancias relacionadas con productos

de uso frecuente

farmacéutico, veterinario, cosmético, de limpieza o cotidianos en la vida

doméstica. A diferencia del resto de COP, de algunos de estos contaminantes
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emergentes tenemos constancia de su poder carcindgeno, mutagénico o disruptor

endocrino, pero hay muchas dudas sobre sus efectos reales en el medio acuatico.

CONTAMINANTES EMERGENTES
Tetraciclinas
Antibidticos de uso Macrolidos
humano y veterinario Fluoroquinolonas
Sulfonamidas
Metformina
Con prescripcion Cimetidina
Otros medicamentos gamf‘dma
afeina
Sin prescripcion Codeina
Ibuprofeno
Diazinén
Cloropirifos
Insecticidas domésticos Clordano
Lindano
Metil-paration
Metabolitos de Nonilfenol
detergentes Octilfenol
Retardantes de llama Trifosfatos
Plastificantes Ftalatos
Antioxidantes Derivados butilicos
Estradioles
Biogénicos Testosterona
Hormonas sexuales Pngesteroga
y esteroides Anticonceptivos Etinilestradiol
Mestranol
Esteroides Colesterol

Tabla 1.3- Contaminantes emergentes (Balaguer et al. 2007).
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1.3- Tratamientos de aguas residuales

El agua es un recurso limitado, ya que menos de 1% del ciclo del agua esta
disponible para nuestro consumo, por ello es necesario aplicar métodos de
depuracion para eliminar los contaminantes que las actividades humanas
introducen en el medio hidrico.

Los contaminantes presentes en el agua tienen procedencias y tipologias muy
distintas, a saber, restos s6lidos de materia organica, hidrocarburos, productos de
limpieza, disolventes organicos, colorantes, herbicidas, pesticidas, desinfectantes,
etc. y por tanto, las técnicas de depuracion empleadas también pueden ser de
indole muy diversa, como la coagulacion, la flotacién y la depuracion bioldgica.
Ahora bien existen compuestos organicos de uso en nuestra actividad cotidiana,
los COP, que escapan a estos tratamientos y no s6lo eso sino que ademas
inhabilitan los métodos de descontaminacién biologica al destruir los cultivos de
microorganismos o no son metabolizados por ellos (biorefractarios). En
particular, la aparicién de grandes cantidades de herbicidas en nuestras aguas esta
asociada al fendmeno de la sobreexplotacion agraria. Cada vez se necesita una
mayor optimizacion de los cultivos, pues se precisan crecientes cantidades de
alimentos para abastecer a la superpoblacion y ser competitivos
econdmicamente. Asi, se recurre a sustancias quimicas como herbicidas,
plaguicidas, etc., que eliminan la competencia natural de insectos y plantas por
€s0s recursos naturales.

En las ultimas décadas se han buscado técnicas y métodos de descontaminacién
capaces de destruir los compuestos resistentes a los tratamientos convencionales,
especialmente centrados en la oxidacion quimica, como la oxidacién anddica, la
extraccion supercritica, la oxidacion en aire humedo o la incineracién (Andreozzi
et al., 1999; Brillas et al., Appl. Catal. B: Environ. 2003; Tarr, 2003; Pera-Titus
et al., 2004; Martinez-Huitle et al., 2006; Sirés et al., 2012). La oxidacién
quimica, en especial la basada en cloro, no es inocua ya que da lugar a graves
intoxicaciones, lo que ha impulsado la investigacion de nuevos procesos
oxidativos compatibles con el medio ambiente. Durante algunos afios, por
ejemplo, se implantaron técnicas basadas en el ozono como pre-tratamiento a los

procesos de oxidacion quimica.
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En definitiva, la evolucion de las técnicas de tratamiento de aguas contaminadas
tiende a aplicar métodos medioambientalmente compatibles, mas eficaces y con

menor coste energetico.

Como vemos, garantizar la salubridad de las aguas es cada vez mas dificil y, hoy
en dia, se sabe que plantas de descontaminacién bioldgicas (basadas en
microorganismos que metabolizan contaminantes) no son suficientes. Los
microorganismos son fulminados por contaminantes de actividad biologica y
quedan inoperantes. Ello hace necesario la implantacion de pre- o post-etapas
complementarias que eliminen la toxicidad de muchas moléculas antes o después
de pasarlas a una planta de descontaminacién bioldgica. La busqueda y
optimizacion de estos procesos son el impulso de numerosos estudios, como el
que aqui presentamos, que pretenden buscar técnicas adecuadas a este proposito
o0, idealmente, pudiera descontaminar las aguas residuales en tan sélo esta etapa.
Nuestro grupo, desde hace afios, estd poniendo a punto técnicas capaces de
mineralizar totalmente las moléculas organicas biorecalcitrantes en tiempos

razonablemente cortos.

Los procesos de depuracion constan de varias etapas, generalmente una
separacion fisica o tratamiento primario, seguida de una mineralizacién o
transformacion de tipo bioldgico, quimico o electroquimico. Segun el uso de
agua y de los contaminantes, las dos primeras etapas se seleccionan entre

multiples posibilidades, que se muestran en la figura 1.3.
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TRATAMIENTOS DE AGUAS

' SEPARADORES |

! TRANSFORMADORES I

AISLANTES

—
Adsorcion Oxidantes
4 4
en carbon
activo . z . Encapsular{'\i‘en-
ELECTROQUIMICOS QUIMICOS BIOLOGICOS to como sélido
Arrastre por estable
aire mediante
tratamientos de
Filtracion AVANZADOS CLASICOS solidti)filt;acién/
. . estabilizacion
Destilacion CLASICOS AVANZADOS Generacién de Cloro
Coagulacion Electro Semi radical OH por: Batbibganate
. deposicion conductores Bombeo de de potasio
Floculacion Electrodialisis Electro electrones Ol
generacion p Xigeno
Electro e Peréxido de
coapulacion cavitatorios e
g hidrégeno
Electro 0; + H,0,
floculacién 0, + H,0, + UV
Oxidacion Fenton
Anddica

Figura 1.3- Esquema de las técnicas de descontaminacion de aguas residuales
(Skinner 1990).

Los tratamientos primarios se fundamentan en técnicas de separacion como la
coagulacioén, la floculacion, la sedimentacion, los procesos de membrana o la
adsorcion sobre carbon activo.

Estos tratamientos consiguen separar los contaminantes del agua sin eliminarlos.
Por otra parte, los tratamientos secundarios de naturaleza biologica, muy
utilizados en los ultimos afios, presentan el inconveniente de ser lentos y muy
sensibles a la presencia de compuestos toxicos. Por ello, resulta necesario
disponer de tratamientos que permitan la mineralizacién de los contaminantes
presentes en el agua, como los basados en procesos de oxidacion. Entre estos
cabe destacar los procesos electroquimicos, que se perfilan como unos de los més

versatiles, eficientes y seguros en lo que al medio ambiente se refiere.
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1.4- Procesos quimicos de oxidacion

1) Los procesos quimicos de oxidacion clasica se basan en la adicion directa a la

disolucion acuosa contaminada de oxidantes fuertes como el cloro o el

hipoclorito de sodio, el permanganato de potasio o el perdxido de hidrégeno,

puesto que todos ellos presentan interesantes propiedades oxidantes, segun se

muestra en la tabla 1.4

Estos

Especie E'/V Especie E'/V
Fluor 3.03 Permanganato 1.68
Radical hidroxilo 2.80 Dioxido de cloro 1.57
Oxigeno atomico 242 Acido hipocloroso | 1.49
Ozono 2.07 Cloro 1.36
Peréxido de hidrogeno 1.78 Bromo 1.09
Radical hidroperoxilo 1.70 Yodo 0.54

Tabla 1.4- Potencial estandar de algunos oxidantes frente al ENH a 25°C.

procesos se han utilizado frecuentemente para tratar aguas contaminadas

con concentraciones bajas de compuestos orgdnicos, puesto que en estos casos

resultan baratos y de sencillo manejo, pero presentan problemas ambientales:

El cloro comporta la generacion de derivados organoclorados con una
clara accion carcinogénica.

El permanganato de potasio puede ser utilizado en un amplio rango de pH,
si bien es mas caro que el cloro y da lugar a la formacioén de un residuo
solido de dioxido de manganeso.

El oxigeno puro, ademas de costoso, es un oxidante débil que no alcanza a
mineralizar los contaminantes organicos.

El ozono es un oxidante fuerte pero es un gas toxico, inestable y de dificil
manejo. Su generacion in situ requiere un gasto energético considerable y
al ser poco soluble en agua reacciona con dificultad con los compuestos
0rganicos.

El peroxido de hidrogeno es un oxidante que no genera residuos
potencialmente peligrosos. Para que actiie de manera eficiente frente a la
mayoria de los contaminantes orgénicos requiere de la presencia de

catalizadores metalicos, como en la reaccion de Fenton.
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i1) Los procesos quimicos de oxidacion avanzada (AOPs) se caracterizan por la
generacion in situ de radicales hidroxilo (*OH) en cantidad suficiente para
degradar los compuestos organicos presentes en el medio (Pera-Titus et al, 2004).
El radical hidroxilo es un potente oxidante, con un potencial estandar de
reduccion de 2.80 V frente al ENH. Este radical actia de manera no selectiva
sobre los compuestos organicos en medio acuoso resultando muy efectivo para
destruir compuestos aromaticos refractarios a la accién de otros oxidantes.
Ademas, este radical permite alcanzar la mineralizacion completa de la mayoria
de los compuestos organicos transformandolos en CO,, H,O e iones inorganicos

(Flox et al., 2005; Ozcan et al. Water Res., 2008).

Dependiendo de la fuente a través de la cual se generan estos radicales o de los
catalizadores empleados para optimizar el proceso, podemos clasificar los AOPs
en:
a) Procesos sin aporte de energia externa:
Ozonizacion en medio alcalino (O3/OH")
Ozonizacion catalitica (Os/catalizador)
Ozonizacion con peroxido de hidrogeno (O5/H,0, y O3/H,0,/OH")
Método Fenton (HzOz/Fez+)
b) Procesos con aporte de energia externa:
¢ Energia radiante (UV y energia solar)
Peréxido de hidrégeno y radiacion ultravioleta (H,O,/UV)
Fotocatalisis heterogénea (H,0O,/catalizador/UV)
Método Foto-Fenton (HZOZ/FeZVUV)
Ozonizacion y radiacion ultravioleta (O;/UV)
Ozonizacion fotocatalitica (Os/catalizador/UV)
Ozono, perdxido de hidrogeno y radiacion ultravioleta (O3/H,0,/UV)
¢ Energia ultrasonica (US)
Ozonizacion y ultrasonidos (O3/US)

Peroxido de hidrogeno y ultrasonidos (H,O,/US)
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¢ Energia eléctrica (Procesos Electroquimicos de Oxidacion Avanzada o
EAQOPs)
Oxidacion anodica (OA)
Electro-Fenton y Fotoelectro-Fenton (EF y FEF)
Estos procesos de oxidacion avanzada se han aplicado en los ultimos afios para el
tratamiento de aguas contaminadas con farmacos y pesticidas pero presentan
algunas limitaciones: el elevado coste energético y/o en reactivos que se requiere
para generar los radicales hidroxilo. Ademads, estos métodos resultan muy
eficientes para disoluciones con una baja demanda quimica de oxigeno (DQO <
5.0 g L") mientras que para aguas mas contaminadas resultan mas econémicos
los métodos biologicos que, por otro lado, son lentos y requieren un control de la
cantidad y la calidad de la alimentacion necesaria para mantener la poblacion
bacteriana del reactor en niveles Optimos. Sin embargo, una de las principales
ventajas de estos métodos es que se trata de tecnologias medioambientalmente
limpias y sobre ellos se estdn desarrollando procesos competitivos desde un
punto de vista econdmico. La viabilidad de los AOPs depende, pues, de la
eficacia del agente oxidante, o sea, del radical *OH. De hecho, este radical es la
segunda especie conocida con mayor poder oxidante, después del flaor, tal como
muestra la tabla 1.4. Es una especie altamente reactiva con un corto tiempo de
vida, pero suficiente para poder reaccionar eficientemente con los contaminantes
organicos, siguiendo cuatro posibilidades de evolucion:
(1) Si el substrato posee enlaces C-H, el radical puede extraer atomos de
hidrogeno:
RH +'OH —» R* + H,0 (1.1)
(2) Si el substrato posee dobles enlaces, puede hidroxilarse a través de un
mecanismo de adicion electrofila, como ocurre con un halobenceno (J-X):
*'OH + J-X — HO-YJ-X (1.2)
(3) Transferencia de electrones radical-substrato:

*OH + RX —» RX"" +OH~ (1.3)
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(4) Independientemente del substrato, se puede dar una recombinacion entre

radicales, la mayoria de veces favorecida por la propia solvatacion (efecto jaula):
H,O, + hv = [2 *OHJjaua —» H20, (1.4)

Se ha visto que las técnicas para generar radicales hidroxilo son diversas, y a

continuacion se hara mayor €nfasis en las técnicas electroquimicas, objeto de este

trabajo.

1.4.1- Procesos electroquimicos de oxidacion avanzada (EAOPs)

Los procesos electroquimicos se presentan como eficaces herramientas para
tratar aguas contaminadas con compuestos organicos toxicos y/o refractarios a
ser eliminados mediante los procesos tradicionales. Estos procesos ofrecen una
serie de ventajas como son su versatilidad y su eficiencia energética, ya que se
trabaja a temperaturas y presiones ambientales. Ademas son compatibles con el
medio ambiente no siendo necesaria la adicion de productos quimicos,
eliminando por tanto los riesgos asociados a su manipulacion, transporte y
almacenamiento, o su extraccion del agua tras ser tratada (Martinez-Huitle et al.,

2006).

1.4.1.1- Oxidacién anddica (OA)

La oxidaciéon anddica es el proceso EAOP mds comun para el tratamiento de
aguas residuales con bajo contenido de materia orgdnica (Boye et al., 2002;
Marselli et al., 2003; Martinez-Huitle et al., 2004; Canizares et al., 2005; Flox et
al., 2005; Polcaro et al., 2005; Boye et al., 2006; Sirés et al., 2006; Panizza et al.,
Sep. Purif. Technol. 2007; Saez et al., 2007; Weiss et al., 2007; Cafiizares et al.,
2008; Ozcan et al., Water Res. 2008; Panizza et al., 2008; Sirés et al., 2008; Zhao
et al., 2008; Mamian et al., 2009).

La oxidacion anddica (OA) se basa en el uso de &nodos con un elevado
sobrevoltaje para el desprendimiento de oxigeno, capaces de generar radicales
hidroxilo adsorbidos en su superficie ("OH(ads)) a partir de la oxidacion del

agua. Este proceso conduce al desprendimiento de O, seglin la reaccion:

2H,0 - 0,+4H +4¢e (E;=1,23V vs. ENH, 25 °C) (1.5)
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que tiene lugar en dos etapas, generandose radicales hidroxilo como intermedio
(Martinez-Huitle et al., 2006; Panizza et al., Chem. Rev. 2009).

M+H,0 - M("OH)+ H' + ¢ (1.6)

2M("OH) - 2M+0,+2H +2¢ (1.7)
Se han planteado dos estrategias para tratar contaminantes organicos en medio

acuoso por oxidacion anodica:

1) La conversién electroquimica, en que los compuestos organicos no
biodegradables son transformados selectivamente en compuestos mas sencillos y

mas facilmente biodegradables.

11) La combustion electroquimica, en que todos los contaminantes organicos son

transformados en CO, (mineralizados) de forma no selectiva.

En ambos casos, se aplican voltajes elevados para que ocurra simultineamente la
oxidacion por transferencia electronica directa de los contaminantes y del agua
sobre el anodo. Algunos anodos, como el platino, favorecen la conversion
electroquimica con baja eficiencia de corriente. Otros &nodos, como el de
diamante dopado con boro (BDD), permiten la combustion electroquimica con

mayor eficiencia de corriente (Lei et al. 2010) (Zhao et al. 2010).

Para seguir el mecanismo de oxidacion de los compuestos organicos que son
oxidados en la superficie del anodo, se considera que la reaccion (1.8), por la que
el contaminante orgénico reacciona con el radical hidroxilo generado a través de
la reaccion (1.6), compite con la reaccion (1.7) en la que este radical da lugar a

oxigeno molecular.
R +x M("OH) — x M+y H" +y e + productos de oxidacion (1.8)

El mecanismo segun el que transcurre la oxidacidon distingue entre electrodos

activos y electrodos no activos y se muestra en la figura 1.4
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H,0

£ MO
) I mC0;+ nH, 0
- e-+ H

&-+ H+

Figura 1.4. Electrogeneracion de radicales *OH en electrodos BDD. Esquema de la oxidacion
electroquimica de los compuestos organicos en dnodos no activos (reacciones a, b y €) y en
anodos activos (reacciones a, ¢, d y f). (a): descarga del H,O para formar radicales hidroxilo
adsorbidos; (b) desprendimiento de O, por oxidacion electroquimica de los radicales hidroxilo;
(c): formacion del superoxido del metal (MOy41); (f): oxidacion parcial del compuesto organico
R, via el superoxido del metal; (d): desprendimiento de O, por descomposicion quimica del
oxido de metal; (¢): combustion del compuesto organico via radicales hidroxilo. (Marselli et al.,
2003).

La superficie del &nodo M est4 constituida por un 6xido MOy y el proceso de
oxidacidn se inicia por la descarga del H,O en medio acido (o del OH en medio
alcalino) sobre el d&nodo para dar lugar a radicales hidroxilo adsorbidos segtin la
reaccion (1.9) con capacidad de transferir oxigeno a la red del 6xido metalico
produciendo el superoxido metalico MO, a través de la reaccion (1.10):
MO, + H,O — MO,(*OH) + H" + ¢ (1.9)
MO,("OH) — MO,,; + H + ¢ (1.10)
Esto presupone la existencia de *OH fisisorbido y MO,.; sobre la superficie
anoddica. En ausencia de contaminantes, ambos producen O, de acuerdo con las
reacciones (1.11) y (1.12):
2 MO,(*OH) — O, +2 MO, +2 H+ + 2 e- (1.11)
2 MOy — O, +2 MOy (1.12)

En cambio, en presencia de un contaminante orgénico R, el *OH fisisorbido

causa su combustiéon completa mediante la reaccion (1.13), mientras que el
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MOy quimisorbido da lugar a la formaciéon de productos parcialmente oxidados

RO segun la reaccion (1.14):

R +z MO,("*OH) — CO, +H,0 +zMO, +zH +z¢ (1.13)
R +MO,,; — RO + MO, (1.14)

Asi, los dnodos activos presentan una concentracion de MO,(*OH) proxima a
cero, que tiene lugar cuando la reaccion (1.10) es mucho maés répida que la
reaccion (1.9). La combustion electroquimica, por el contrario, tiene lugar en
anodos con una elevada concentracion superficial de radicales hidroxilo al ser
insignificante la velocidad de la reaccion (1.10). La eficiencia de corriente del
proceso dependera de la proporcidén relativa entre combustion y conversion,
representadas por las reacciones (1.13) y (1.14) respectivamente (Liu et al., 2009;
Brillas et al., Chemosphere 2010; Ammar et al., 2006; Zhao et al., 2010).

La combustion electroquimica comporta la hidroxilacion (1.15) o la
deshidrogenacion (1.16) de los contaminantes organicos (R o R’H) con radicales
hidroxilo. En este tltimo caso, el O, puede reaccionar con el radical orgénico R’*
resultante dando lugar al radical hidroperoxilo R’OO°® por la reaccion (1.17),
suficientemente activo para coger un atomo de hidrogeno de otro contaminante
R”H por la reaccion (1.18). Los hidroperoxidos R’OOH asi obtenidos son
relativamente inestables y pueden romper su estructura molecular para generar
otros intermedios. Las reacciones de escision continuan hasta producir

finalmente CO,, agua e iones inorganicos.

R + MO,(*OH) — R*OH + MO, (1.15)
R’H + MO,(*OH) — R’* + MO, + H,0 (1.16)
R’* + 02 — R’00" (1.17)
R’00° + R”H — R’0O0H + R”* (1.18)

La combustion electroquimica directa predomina cuando se usa un anodo de

BDD. Cuando se utiliza un anodo de platino, la molécula a oxidar queda
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adsorbida en los sitios activos de la superficie del platino, con la formaciéon y
ruptura de enlaces y la incorporacion de oxigeno a la molécula organica mediante
la reaccion (1.19):

RH+H,0 5 RO+3H +3e (1.19)

Una vez formados los radicales *OH(ads) y en presencia de compuestos
organicos, la reaccion puede tener lugar segun dos modelos: entre radical
hidroxilo adsorbido y molécula no adsorbida y entre molécula adsorbida y radical

hidroxilo también adsorbido (Cunill et al., 2004).

1.4.1.2- Proceso Fenton y electro-Fenton
El origen de este método se remonta al afio 1876, cuando Henry John Horstman
Fenton efectué sus primeros ensayos con perdxido de hidrégeno y sales de
hierro (II) para destruir acido tartarico (Fenton, 1876) y posteriormente en 1894
publicé un estudio mas profundo sobre la oxidacion con este agente (Fenton,
1894).
El mecanismo de Fenton se inicia con la formacién de radical hidroxilo, segun la
reaccion (1.20):

Fe*" + H,0, — Fe*" + *OH + OH (1.20)
que en medio acido se expresa segun la ecuacion (1.21)

Fe*" + H,0, + H" —»Fe¢’" + H,0 + *OH (1.21)
El pH 6ptimo de reaccion esta entre 2.8 y 3.0 y so6lo se requiere una cantidad
catalitica de Fe** ya que este i6n se regenera segin una reaccion Fenton-like
(1.22) entre Fe* y H,0,: (Haber et al., 1932; Haber et al., 1934).

Fe’" + H,0, — Fe*" + HO,"+ H' (1.22)
El i6n hidroperoxilo formado presenta un bajo poder oxidante en comparacion
con el radical hidroxilo, segiin se observa en la tabla 1.4, por lo cual permanece
inactivo frente a la materia organica.
El 16n hidroperoxilo también contribuye a la regeneracion del hierro (IT) (1.23),
asi como los radicales organicos (R*)(1.24) y el i6n superdxido (O,* )(1.25):

Fe'" + HO," — Fe*" +0, + H (1.23)
Fe" +R* — Fe* +R" (1.24)
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Fe'" + 0, — Fe*" + 0, (1.25)
La reaccion de Fenton (1.20) coexiste con otras reacciones pardsitas que
compiten con ella:

R*+Fe’" + H - RH + Fe'* (1.26)
Esta reaccion es competitiva con (1.24), ya que el radical R* puede reaccionar
tanto con Fe’" para regenerar F e*", como con Fe** para dar F e’
Las reacciones de inhibicion promueven la desaparicion de radicales reactivos en
competencia con el substrato orgdnico. Las consecuencias son la limitacion en la
concentracion usada de Fe*", que no suele superar 1.0 mM (Stuglik et al., 1981) y
la disminucion del poder oxidante del sistema Fenton.
Por ejemplo, en la reaccion parasita (1.27) hay consumo de radicales hidroxilo
por el reactivo Fenton:

Fe’" +*OH — Fe’" + OH (1.27)
En las reacciones (1.28) y (1.29) hay consumo de reactivo de Fenton por
radicales hidroperoxilo y superdxido:

Fe’" + HO," + H" — Fe’™ + H,0, (1.28)

Fe" + 0, +2H — Fe’" + H,0, (1.29)
Otras reacciones parasitas, en las que intervienen especies radicales como (1.30),
(1.31), (1.32), (1.33) y (1.34), son poco significativas debido a la baja

concentracion de aquéllas en el reactor:

0, + HO," + H — H,0, + O, (1.30)
HO,* + HO," - H,0, +0, (1.31)
HO,* + *OH — H,0 + 0, (1.32)
0, +*OH— OH + O, (1.33)
*OH + *OH — H,0, (1.34)

La eficiencia del reactivo de Fenton depende de factores como la temperatura,
pH, concentracion de peroxido y de catalizador.

La actividad catalitica de las especies de hierro estd determinada por el pH
(Gallart et al., 1999) de modo que a pH 2.8 la concentracién de Fe*" disponible

en el medio de reaccion es maxima.

29



1. INTRODUCCION

A este pH alrededor de la mitad del Fe’* libre siempre esta presente en el medio,
por tanto, se precisa un estricto control del pH para poder operar en estas
condiciones. Por el contrario a valores de pH superiores a 5.0, las especies de
Fe(III) precipitan en forma de Fe(OH);.
La temperatura también es una variable importante, cuando ésta aumenta, mejora
la cinética del proceso, pero también se ve favorecida la descomposicion del
H,0, en O, y H,O Por tanto, los dos componentes del reactivo de Fenton, H,O, y
Fe®", estan muy relacionados por diversos factores, como se ha visto.
¢ Ventajas del proceso Fenton para el tratamiento de aguas residuales
1) Facil de implementar en plantas depuradoras existentes debido a su
sencillez de operacion
1) Los reactivos son manipulables y fdcilmente dosificables
1i1)  No precisa aporte de energia
¢ Desventajas del proceso Fenton
1) Alto coste del transporte y almacenaje del H,O,
11) Puesto que es necesario acidificar el agua a tratar a un valor préoximo a
2.8, esto supone un gasto en reactivos
1)  El Fe(IlT) debe ser eliminado al final del tratamiento
iv)  Se pueden formar complejos entre Fe(Ill) y los &cidos carboxilicos
producto de la degradacion de la materia orgénica, que no se destruyen
por efecto del radical *OH.
En las aplicaciones para la depuracion de aguas residuales, el método Fenton se
acopla a procesos de coagulacion, de filtrado con membranas o de degradacion
bioldégica para degradar casi completamente la materia orgdnica presente
(Mantzavinos et al., 2004; Lucas et al., 2007).
La tecnologia electro-Fenton (EF) se basa en la generacion continua de peroxido
de hidrégeno H,0O, en un catodo alimentado con oxigeno gas o con aire, que al
entrar en contacto con el catalizador Fe*" afiadido a la disolucién a tratar, produce

radicales *OH en el seno de la disolucion segun la reaccion de Fenton (1.21).
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Las principales ventajas de este método indirecto de electrooxidacion,
comparado con el proceso quimico de Fenton son:
1) La produccién in situ de H,O, que evita el transporte y los riesgos
asociados a éste.
1) La posibilidad de controlar la cinética de degradacidn, controlando el
flujo de H,0O, generado.
ii1)  Se obtienen mayores porcentajes de degradaciéon de contaminantes
organicos, ya que el Fe*" se regenera de forma continua en el catodo.
1v)  Si los parametros estan optimizados, se puede conseguir un elevado
grado de mineralizacion a un coste relativamente bajo.
(Oturan et al., 2007; Brillas et al., Chemosphere 2003; Ventura et al., 2002;
Oturan et al., 2005; Flox et al., 2007; Sirés et al., Chemosphere 2007; Sirés et al.,
Electrochim. Acta 2007; Oturan et al., 2008; Kesraoui-Abdessalem et al., 2008;
Hammami et al., Chemosphere 2008; Oturan et al., 2009; Balci et al., 2009).
En EF, el Fe'" soluble se puede reducir catbdicamente a Fe*" mediante la
reaccion (1.35):
Fe' +e¢ — Fe*~  E"=0.77 V/ENH (1.35)
Esta rapida regeneracion del Fe*" acelera la produccion de *OH de la reaccion
(1.21), los cual hace que este método electroquimico de oxidacién avanzada
tenga mayor poder degradativo que la oxidacion anoddica o el proceso Fenton,
aplicados separadamente (Boye et al., 2003; Panizza et al., Water Res. 2009;
Hammami et al., 2007; Sirés et al., 2010; Oturan et al., 2011; Wang et al., 2008;
Cruz-Gonzalez et al., 2010; Cruz-Gonzélez et al., 2012).
Para la electrogeneracion de H,0O, es necesario utilizar, como ye se ha
comentado, un catodo de difusion de oxigeno o aire, en el cual se produce la
reduccion bielectronica del oxigeno, segln la reaccion (1.36):
Oy +2H" +2¢" — H,0, E° 0.695 V/ENH (1.36)
En disoluciones alcalinas, el oxigeno gas se reduce a ion hidroperoxilo (HO,), la
base conjugada del H,O,, segun la reaccion (1.37):

OZ(g) + HzO +2¢ — HO2- + OH (1 37)
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Este sistema de produccion de H,O, se ha mostrado efectivo en el tratamiento de
numerosos contaminantes organicos. (Brillas et al., 2006; Garrido et al., 2007;
Guinea et al., 2008; Garcia-Segura et al., Electrochim. Acta 2011; Garcia-Segura
et al., Water Res. 2011).

1.4.1.3- Proceso Foto electro-Fenton (FEF)
Una variante del proceso Fenton es el método foto electro-Fenton , donde la
disolucion se somete a radiacion UVA de A, = 360 nm (Brillas et al. 2004). La
radiacion acelera la degradacion de los contaminantes debido a la
fotodescomposicion de los complejos de Fe(Ill) formados con algunos productos
de la degradacion como los é4cidos carboxilicos de la reaccion (1.38) asi como
favorece la regeneracion del catalizador y la produccion de radicales hidroxilo,
segun la reaccion (1.39):

Fe(OOC)* +hv — Fe** + CO, +R* (1.38)

Fe(OH)*" + hv — Fe*" + *OH (1.39)
(Skoumal et al., 2008; Skoumal et al., 2009; Almeida et al., 2011; Sun et al.,
1993; Zepp et al., 1992).
A modo de ejemplo, el acido oxalico forma complejos como Fe(C,04),
Fe(C,04),” v Fe(C,04)5> que absorben fotones desde 250 a 280 nm y que se
descarboxilan segln la reaccion (1.40) (Brillas et al., 2009).

2 Fe(C104),° ™ + hv — 2 Fe*" + (2n-1) C,04~ +2C0O,  (1.40)
En general y segin la bibliografia consultada, la eliminacion del carbono
organico total (TOC), sigue la secuencia EF < FEF < FEFS, donde FEFS es foto
electro-Fenton solar. Cuando se utiliza luz solar como fuente de fotones para
tratar contaminantes organicos, se observa una mayor velocidad en la
descarboxilacién de los complejos Fe(Ill)-oxalato, debido a la mayor intensidad
de radiacion que incide sobre la disolucion. Por otro lado la fuente de energia

utilizada es de més bajo coste y es una fuente de energia renovable.
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1.5-_ Los herbicidas Atrazina, Desmetrina y Cianazina
1.5.1- Atrazina
La atrazina o 2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-1,3,5-triazina, posee la

estructura de la figura 1.5:

Cl
CH, N)\N
P P
N N /\CH3

C
HaC N N
H H

Figura 1.5- Estructura del herbicida atrazina.

De formula molecular CgH14,CIN;s su n® CAS es 1912-24-9 y en forma pura es un
polvo blanco cristalino. El fabricante basico es Ciba-Geigy Corp.

Pertenece a la clase quimica de las triazinas y segin el documento de Perfiles de
Informacion sobre Plaguicidas de la Red de extension Toxicologica Extoxnet,
revisado en 1996, se comercializa bajo los nombres Aatrex, Aktikon, Alazine,
Atred, Atranex, Atrataf, Atratol, Azinotox, Crisazina, Farmco Atrazine, G-
30027, Gesaprim, Giffex 4L, Malermais, Primatol, Simazat, y Zeapos. Se puede
encontrar en forma seca fluyente, liquida fluyente, liquida, granular dispersable
en agua y en polvo humedecible.

Este herbicida posee accion inhibidora de la fotosintesis, de modo que la planta
muere por clorosis. Se utiliza para controlar hierbas de hoja ancha y malezas en
maiz, sorgo, cafia de azucar, pifia, arboles de Navidad y reforestacion de
coniferas. También se usa como herbicida no selectivo en tierras industriales no
cultivadas y en tierras sin siembra (Balci et al., 2009).

La atrazina ha sido clasificada como Pesticida de Uso Restringido (PUR) debido
a su potencial como contaminante del agua superficial. Estos productos pueden
ser adquiridos y usados solo por solicitantes certificados. La atrazina es clase II1
en materia de toxicidad, es decir, es ligeramente toxica para los humanos y otros

animales.
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La atrazina puede ser absorbida oralmente, dermatolégicamente y mediante
inhalacion. Entre los signos de envenenamiento estan el dolor abdominal, diarrea
y vomito, irritacion de los ojos, irritacion de las membranas mucosas y
reacciones de la piel. En las exposiciones a corto plazo se ha observado en
animales la alteraciébn en la concentracion en sangre de hormonas como
estrogenos, prolactina y progesterona, que pueden aumentar el riesgo de cancer
de mama. En las exposiciones a largo plazo, los individuos estudiados mostraron
alteraciones en su electrocardiograma, pérdida de peso, y fetotoxicidad. No
induce mutagénesis pero si carcinogénesis.

La atrazina puede ser degradada de forma natural en aguas superficiales por
fotdlisis y mediante microorganismos via la desalquilacion e hidrolisis del cloro
sustituyente. La hidrolisis y la degradacion microbiana también tienen lugar en
suelos, pero con mayor dependencia del pH, temperatura y humedad. Los
tiempos de vida del compuesto oscilan entre los 20 y los 100 dias y la mayoria de
sus metabolitos permanecen en el medio por periodos largos de tiempo, por lo
que se ha detectado frecuentemente en suelos y rios (House et al., 1997; Nagaraju
et al., 2007).

Se ha estudiado la degradacion de este contaminante organico persistente por
medios biologicos (Yassir et al., 1999; Chan et al., 2004), quimicos,
fotoquimicos (Ince, 1999; Krysova et al., 2003) y mediante AOPs con generacion
de *OH por diversos métodos, como la combinacién Os/H,O, (Nélieu et al.,
2000), TiOy/UV (Pelizzetti et al., 1990; Minero et al., 1996; McMurray et al.,
2006; Hincapié et al., 2006; Zhangi et al., 2007), H,0O,/UV (Beltran et al., 1993),
H,0,/Fe*" (De Laat et al.,, 1999; Arnold et al., 1995) y H,0,/Fe*/UV o y
HQOZ/F63+/UV (Lapertot et al., 2007; WHO, 1996; Lawton et al., 2006)
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1.5.2- Desmetrina
La desmetrina o 2-isopropilamino-4-metilamino-6-metiltio-1,3,5-triazina, posee

la estructura de la figura 1.6:

A

Ha CH{CH3)z

HaC
g
N)\N
/I\ H
N/ T/

O—>=2=

Figura 1.6- Estructura del herbicida desmetrina.

Su férmula molecular es CgH;sNsS y su n® CAS el 1014-69-3. El fabricante es
Syngenta y se comercializa bajo el nombre de Semeron.

Pertenece a la familia de los herbicidas s-triazinicos metiltio derivados por poseer
el grupo —SCHj; en la posicion 2 del anillo triazinico.

Su persistencia en el suelo varia en funcion del tipo de terreno, asi se ha
encontrado que la desmetrina en suelos arenosos desaparece mas rapidamente
que en los arcillosos.

Su degradaciéon implica la oxidacion del grupo metiltio a sulfoxido, la hidrdlisis
con introduccién del grupo hidréxido en la posicion 2 y la dealquilacion de los
grupos amino sustituidos.

Los restos de desmetrina derivados de su aplicacion permanecen en el suelo
durante tres meses aproximadamente.

Pese a su estabilidad puede ser degradada lentamente por los microorganismos
presentes en el suelo. La desmetrina en medio acuoso es susceptible de hidrolisis
y de oxidacién por radicales hidroxilo producidos fotoquimicamente en el agua.
Se desconoce si es biodegradable en aguas naturales. Se ha ensayado su
degradacion mediante TiO,/UV (Lodebank et al., 1998), por cloracién (Mascolo
et al., 1994) y mediante biodegradacion con cepa Rhodococcus sp. (Fujii et al.,

2007).
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La desmetrina presente en el aire puede sufrir también reaccion en fase gaseosa

con los radicales hidroxilo generados fotoquimicamente. (White-Stevens, 1977).

La desmetrina se aplica en varios cultivos a las dos semanas de la siembra de
berzas, ajos, puerro, algunas coniferas y césped.

Su toxicidad es baja tanto en el hombre como en animales de sangre caliente.

1.5.3- Cianazina
La cianazina o 2-(4-cloro-6-etilamino-1,3,5-triazina)-2-metilpropionilo, de
formula molecular CoH3CINg y n® CAS 21725-46-2, se comercializa bajo los
nombres de Bladex, Fortrol, Fortol, DW 3418 y WL 19805 y posee la estructura
de la figura 1.7:

Hs

_CN
\NH
PN

H3C/

N N

Figura 1.7- Estructura del herbicida cianazina.

Es un polvo blanco cristalino, perteneciente a la familia de los herbicidas s-
triazinicos. Es moderadamente persistente en el medio ambiente y también puede
ser degradado en el medio natural a través de radicales hidroxilo generados

fotoquimicamente. En agua es estable a la fotolisis y a la hidrélisis.

Se toxicidad varia de ligera a extremada para los peces y de ligera a moderada
para el zooplancton. Es altamente téxico para el fitoplancton y ligeramente
toxico para moluscos, pero no es toxico para las abejas y la Agencia

Internacional para la Investigacion del Céancer lo reconoce como carcinogénico.
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La cianazina se utiliza como tratamiento pre y post emergencia en cultivos de
maiz, soja, alfalfa, algodén y trigo y se ha detectado en suelos y rios de América
y Europa en contenido relativamente alto, de varios ug L! (Hatfield et al., 1999;
Usenko et al., 2007; Von der Ohe et al., 2011) y se ha demostrado su toxicidad
para algunas algas y bacterias (Caux et al., 1996; Ma et al., 2001; Ma et al.,
2010).

Este herbicida, asi como otros de la familia de las s-triazinas, han sido detectadas
tanto en aguas profundas como superficiales debido a su estabilidad en
condiciones ambientales (Homes et al., 2001; Locke et al., 2002; Waria et al.,
2009; Daneshvar et al., 2012).

Sus efectos toxicologicos, igual que otras s-triazinas, son principalmente su
actuaciéon como disruptores endocrinos y productores de tumores de mama.
Estudios recientes también han puesto en evidencia la capacidad de estos
compuestos de provocar feminizacion en cierta especie de ranas africanas macho

(LeBlanc et al., 2011).

1.6- Mecanismo de inhibicion de la fotosintesis de los compuestos

s-triazinicos
Como ya se ha comentado, los compuestos s-triazinicos se clasifican en el grupo
cuyo efecto herbicida radica en la inhibiciéon de la fotosintesis. Este tipo de
plaguicidas tuvo su desarrollo en la década de los sesenta del siglo XX y hoy en
dia mas de la mitad de los herbicidas de uso agronomico inciden, de una forma u
otra, en el proceso de fotosintesis.
La fotosintesis es el proceso mediante el cual algunos organismos (bacterias,
algas, y plantas superiores), captan y transforman la radiaciéon luminosa en
compuestos de alto poder reductor o de elevada energia de enlace. Estos
productos se utilizan en la asimilacidon de los constituyentes de la materia viva.
Debido a la complejidad del proceso fotosintetizador, las posibilidades de
actuacion de les herbicidas sobre el mismo son muy variadas. Cabe distinguir
entre inhibidores de la sintesis de pigmentos fotosintetizadores, obstructores de

los intercambios gaseosos del cloroplasto, secuestradores de electrones en el flujo
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electronico de la fotosintesis y desacoplantes e inhibidores de la transferencia
energética en el proceso de fosforilacion.

En la fotosintesis intervienen los pigmentos, que son los componentes coloreados
del vegetal, clorofilas y carotenoides, que debido a su estructuran tienen la
capacidad de captar energia luminica, pasando a formas excitadas de alto poder
reductor. Durante el proceso de fotosintesis se producen intercambios gaseosos
con el exterior del organismo, como la toma de didoxido de carbono y
desprendimiento de oxigeno en los vegetales superiores. Estos intercambios
tienen lugar a través de los poros de la superficie foliar de la planta.

Los pigmentos captadores de luz se hallan situados en los cloroplastos, ademas
de otros compuestos que pueden existir en forma reducida y oxidada, transfieren
electrones a una cadena de transporte, que finalmente, llega al aceptor ultimo que
es el fosfato de dinucledtido adenin nicotinamida (NADP"), compuesto producto
del mecanismo por el cual todos los seres vivos obtienen energia, la fosforilacion
oxidativa. En estos procesos de donacidon y aceptacion de electrones, se libera
energia y ésta, al menos en parte, se acopla durante el proceso de fosforilacion a
la sintesis de enlaces energéticos en forma de trifosfato de adenosina (ATP).

En los cloroplastos se distinguen las membranas externas, la solucidon estomatica
y una estructura lamelar, constituida por sacos membranales donde se alojan los
pigmentos fotoactivos y los restantes componentes de la cadena de transporte
electronico, asi como el sistema de sintesis de compuestos energéticos. La mitad
de estos compuestos son lipidos y la otra mitad proteinas, de una gran
heterogeneidad estructural.

La fotosintesis tiene lugar en dos etapas, las llamadas reacciones de la fase
luminosa, en las que la energia de la luz se utiliza para la sintesis de ATP y
NADPH, y las reacciones de fase oscura, en la que estos productos se utilizan
para impulsar la sintesis de carbohidratos a partir de CO, y H,O. La membrana
tilocoidal es el lugar de las reacciones fotosintéticas de la fase luminosa, mientras
que las reacciones de la fase oscura tienen lugar en el estoma. El equivalente del
tilocoide en las bacterias fotosintéticas es una porcion de la membrana plasmatica

denominada cromatoforo.
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La clorofila es el principal fotorreceptor de la fotosintesis. Inicialmente, la luz es
absorbida por un sistema de antenas receptoras de la luz que constan de clorofila
y pigmentos accesorios. A continuacion, la excitacion resultante migra, por
transferencia, de exciton, hasta que alcanza la clorofila del centro de reaccion,
donde resulta atrapada. En el proceso de sucesivas transferencias del electron,
intervienen una menaquinona (Q,) y una ubiquinona (Qg), que se reducen a
semiquinonas y se oxidan posteriormente, cediendo un electron a la
plastoquinona (PQ), en un proceso ciclico de transporte electronico desde el
citoplasma hacia el exterior de la célula, en una ordenacién por eslabones
transportadores.

En la zona de transporte centrada en las tres quinonas indicadas (Qa, Qg y PQ)
actian la mayoria de los herbicidas que inhiben la cadena de transporte
electronico de la fotosintesis. En presencia de este tipo de herbicidas, queda
inhibida la reduccién de la plastoquinona, al mismo tiempo que se reduce el
componente Qa, por no poder drenarse hacia la plastoquinona los electrones
excitados por la luz.

Los herbicidas s-triazinicos, se enlazan covalentemente a las membranas y
cuando el complejo membrana-herbicida se somete a radiacion ultravioleta se
observa la union entre la s-triazina y la proteina membranal que media el
transporte entre los componentes Q, y Qg. Asi pues la hipotesis supone que el
complejo herbicida-proteina membranal interrumpe el flujo de electrones entre la
proteina y las quinonas, justo en la zona en que aquélla actia como canalizadora
del flujo de electrones, interrumpiendo el curso normal. El mecanismo se puede
basar en una competencia entre el herbicida y la quinona Qg por un mismo lugar
de enlace o bien tienen diferentes lugares de unioén aunque proximos de forma
que el herbicida altera la capacidad de enlace de la quinona o bien sucede una
combinacidn de los dos efectos simultaneamente. (Baron et al., 1987; Voet et al.,

2006).
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2- Objetivos

En el Laboratori d’Electroquimica de Materials 1 del Medi Ambient (LEMMA)
del Departament de Quimica Fisica de la Universitat de Barcelona se han
desarrollado numerosos trabajos sobre la aplicacion de EAOPs a la destruccion
de contaminantes organicos persistentes, COPs, particularmente los
contaminantes emergentes, PPCPs. En este contexto, el objetivo principal del
presente trabajo es ampliar estos tratamientos, a escala de laboratorio, a los
herbicidas s-triazinicos, el mas importante de los cuales es, en cuanto a su uso, la

atrazina.

Se ha hablado de la problematica que genera el uso de compuestos de esta
familia de herbicidas a nivel medioambiental, ya que son detectados
frecuentemente en suelos, aguas superficiales y aguas profundas (Herranz et al.,
2008), siendo por ello la atrazina el primer compuesto elegido para su estudio de
degradacion electroquimica. Se quiso también estudiar los herbicidas desmetrina
y cianazina, por poseer similares grupos activos para la inhibicién de la
fotosintesis, de modo que se pudiera comparar el comportamiento de los tres

frente a los mismos métodos de mineralizacion.

Para cumplir con el objetivo general antes descrito, se planted6 como objetivo
especifico degradar cada compuesto de forma comparativa usando cuatro
métodos electroquimicos: oxidacion anddica con d&nodo de BDD, catodo de acero
(OA-SS) y catodo de difusion de oxigeno con H,O; electrogenerado (OA-H,0,);
electro-Fenton con un 4nodo de BDD y catodo de difusion de oxigeno (EF) y
fotoelectro-Fenton con un 4nodo de BDD, catodo de difusion de oxigeno y luz

UVA (FEF).
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Hacer el seguimiento de la destruccion de cada contaminante, siguiendo:

e El descenso del carbono orgénico total (TOC) de sus disoluciones acuosas
para cada método electroquimico ensayado, teniendo en cuenta el efecto
de la intensidad de corriente, de la concentracion inicial del contaminante
y del pH.

e La cinética de desaparicion del herbicida en las anteriores condiciones
optimizadas.

e La identificacion y el seguimiento de la evolucién de los intermedios
aromaticos y los acidos carboxilicos generados en cada método.

e El seguimiento de los cationes y aniones liberados durante cada proceso

degradativo (Cl', NO5;, NO, y NH4+).

Por ultimo y como objetivo final, establecer el o los mejores métodos
electroquimicos que pueden ser utiles para su tratamiento teniendo en cuenta
tanto la eficiencia como el coste energético, y, por otro, su mecanismo de

degradacion.
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3- Parte experimental

3.1- Reactivos

Todas las disoluciones se prepararon con agua de alta pureza obtenida con un

sistema Millipore Milli-Q, con una resistividad inferior a 18 MQ ¢cm y una

cantidad de materia organica menor de 0,1 mg L™

Los herbicidas Atrazina, Desmetrina y Cianazina fueron suministrados por la

casa Sigma con una pureza superior al 95%.

El resto de reactivos utilizados en el presente trabajo se muestran en las tablas

siguientes clasificados segiin sean reactivos organicos auxiliares (tabla 3.1),

reactivos inorganicos auxiliares (tabla 3.2), intermedios heteroaromaticos

investigados (tabla 3.3) y acidos carboxilicos (3.4).

PRODUCTO USO SUMINISTRADOR PUREZA (%)
Acetonitrilo Fase movil HPLC Panreac 99.9
Ac1d0.p-h1dr0x1 Fase movil HPLC Panreac 99
benzoico
N,l\.I-dletlletanol Fase mévil HPLC Panreac 99
amina
Acido tartarico Fase movil HPLC Aldrich 99
Acido dipicolinico Fase movil HPLC Panreac 99
Acido bérico Fase movil HPLC Panreac 99
Eter-18-corona-6 Fase movil HPLC Aldrich 99

Tabla 3.1. Productos orgéanicos auxiliares
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PRODUCTO USO SUMINISTRADOR PUREZA (%)
Sulfato de sodio Electrolito de fondo Merck 99.5
Hidroxido de sodio Ajuste pH Panreac 98-99
Acido sulfiirico Ajuste pH Merck 95-97
Sulfato de hierro .

(IT) heptahidratado Reactivo Fenton Fluka 98
Dihidrogenofosfato Fase movil HPLC Panreac 98
de potasio

Cloruro de amonio Sustancia patron Panreac 99.5
Nitrato de potasio Sustancia patron Panreac 99
Nitrito de potasio Sustancia patrén Panreac 96
Peroxido de hidrogeno Sustancia patron Panreac 33 m/v
Tabla 3.2. Productos inorganicos auxiliares

PRODUCTO USO SUMINISTRADOR PUREZA (%)
Amelina Sustancia patron Sigma 97.5
Acido ciantirico Sustancia patrén Sigma 98
Deset.l I desisopropil Sustancia patrén Sigma 96
atrazina
De51s?pr0pll Sustancia patrén Sigma 96
atrazina
Desetil atrazina Sustancia patron Sigma 96
Cianazina Sustancia patrén Sigma 96
Desmetrina Sustancia patron Sigma 96
Tabla 3.3. Intermedios heteroaromaticos

PRODUCTO USO SUMINISTRADOR PUREZA (%)
Acido oxalico Sustancia patron Probus 99
Acido férmico Sustancia patron Merck 99
Acido oxamico Sustancia patron Avocado 98
Acido acético Sustancia patron Merck 99

Tabla 3.4. Acidos carboxilicos
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3.2- Materiales
Se emplearon anodos de platino de 2.0 cm x 2,5 cm del 99,99% de pureza de la
casa SEMPSA, o de diamante dopado con boro (BDD) sobre Si conductor de 2,0
x 5,0 cm suministrada por CSEM, y catodos de acero inoxidable (AISI 304) y de
difusion de oxigeno proporcionados por E-TEK, cuyo montaje y funcionamiento
se describe en el 3.2.2. El area electroactiva fue en todos los casos de 3 cm’ y la
distancia entre electrodos se mantuvo en 1 cm con el objetivo de obtener una
buena reproducibilidad, minimizar la caida 6hmica y trabajar al menor voltaje de

celda posible.

3.2.1- El 4nodo de diamante dopado con boro (BDD)
El BDD se comporta como un semiconductor tipo p debido al dopaje con d&tomos
de boro, ya que el diamante no es un conductor eléctrico, si bien la hibridacion

sp> de los 4tomos de carbono le confieren estabilidad quimica y elevada dureza.
Este tipo de electrodos se sintetizan mediante dos técnicas principalmente:

(1) HPHT (High Pressure High Temperature) en la que la temperatura de
sintesis estd entre 2073 y 2573°C y las presion entre 50 y 100 kbar.

(1)  HF-CVD (Hot Filament Chemical Vapor Deposition): se trata de crear
un plasma de carbono, mezclado con hidrégeno/metano o
acetona/metano, que se deposita sobre un sustrato de silicio,
wolframio, molibdeno y niobio con unos nucleos de crecimiento
formados por microparticulas de diamante. En el proceso de aplicacion
de una temperatura de 2200-2800°C al filamento, el plasma se activa y
forma depositos de BDD de entre 1 y 2.4 mm. La rugosidad
conseguida es de 0.1-0.5 um. Los electrodos asi sintetizados fueron
suministrados por CSEM (Centre Suisse d’Electrochimie et de

Microtechnique SA).
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3.2.2- Cétodo de difusion de oxigeno

El catodo de carbon-politetrafluoroetileno de difusion de O, (carbon-PTFE
difusion O,) ha presentado buenas eficiencias en la generacion de H,O, por la
reaccion 1.36 (Brillas et al., 2004; Garcia-Segura et al., Electrochim. Acta 2011)

El catodo de difusion de oxigeno (Figura 3.1), consta de una tela de carbdn-
politetrafluoroetileno (carbon-PTFE) de E-TEK en contacto con una malla de
niquel que hace de colector electronico. El contacto con el colector es un hilo de
Ni-Cr que se conecta directamente a la fuente de alimentacion. Este catodo, que
dispone de cubierta de polipropileno, es hueco y tiene como orificio de entrada
del gas un conducto de vidrio, por el que se introduce el aire, y otro de salida,

: . ., . . 2
con el fin de evitar una posible sobrepresion. El area electroactiva es de 3 cm”.

L

-

————»| HilodeNi-Cr

Entrada de aire |4 —
[ Tapon
Soporte de
_> . .
polipropileno
Malla de niquel |

Electrodo de
carbon PTFE

Figura 3.1. Esquema del montaje del catodo de difusion de oxigeno

En la cara externa del electrodo de carbon-PTFE, en contacto con la disolucion,
tiene lugar la generacion del H,O, en medio acido descrita en la reaccion 1.36. A
este material se le dio una forma circular de 2 cm de didmetro y se colocd en la

parte inferior del tubo de polipropileno, el cual va roscado al cuerpo principal.
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Para evitar la inundacioén del electrodo se colocaron juntas de silicona con el
objetivo de sellar las uniones.

En la parte interior del montaje y en contacto con la tela de carbon-PTFE se
colocd una malla de niquel, de las mismas dimensiones que el electrodo, para
distribuir uniformemente la conductividad eléctrica por toda la superficie del
electrodo, asi como para mejorar su resistencia mecanica. Esta malla actia como
colector de corriente, en contacto con un hilo de Ni-Cr conectado a la fuente de
corriente.

El aire se introdujo a través de un tubo de vidrio por el soporte de polipropileno
hasta pocos milimetros de la malla colectora. El flujo de aire se ajust6 a un
caudal de 14 mL/min mediante un caudalimetro. El exceso de aire inyectado
vuelve a la atmdsfera por un orificio de salida perforado en el tapon, que actua

como cierre superior del montaje del electrodo.

3.2.3- Acondicionamiento de los electrodos
El acondicionamiento de los electrodos previamente a su utilizaciéon es
interesante para conseguir unas condiciones reproducibles. En la Tabla 3.5 se

especifican las condiciones requeridas para cada electrodo.

ELECTRODO TRATAMIENTO PREVIO
Agua Milli-Q y pulido en caso de formacion
Acero de depositos

Agua Milli-Q y previamente HCI 1:1 en caso
de formacion de depositos de hierro. Secado
Catodo de difusion de oxigeno con calor.
Primer uso: electrélisis durante 3 h a 300 mA
en disolucion de Na,SO4 50 mM a pH=3

) Agua Milli-Q con quemado de impurezas a la
Platino llama oxidante si es necesario

Agua Milli-Q. Electrdlisis en disolucion de
BDD Na,SO,4 50 mM a 300 mA y pH=3 durante 20
min si es necesario

Tabla 3.5. Acondicionamiento de los diferentes tipos de electrodos.
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3.2.4- Celda electrolitica
Las electrolisis se realizaron en una celda de un solo compartimiento de vidrio de
150 mL encamisada para la termostatizacion de la disolucion, que se muestra en
la figura 3.2, agitada mediante un agitador magnético AGIMATIC Selecta a 700

r.p.m.

Figura 3.2. Celda electrolitica encamisada de 100 mL

Para los procesos foto electro-Fenton (FEF), se utiliz6 luz UVA suministrada por
una lampara Philips de 6 W, cuyo espectro luminoso se sitia entre 300 y 420 nm
con una longitud de onda maxima a 360 nm. La ldmpara se coloc6 a 7 cm por
encima de la superficie de la disolucion. En la figura 3.3 se muestra un esquema

del montaje de la celda.
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Catodo de difusion
() > <+— Anodo (+)

Entrada de agua \ <£ / /

del termostato

Salida de agua

al termostato

Nicleo magnético

Figura 3.3. Esquema del montaje de la celda electrolitica

En la figura 3.4 se muestra el aspecto final del montaje experimental de la celda

de tratamiento de los herbicidas.

Figura 3.4. Montaje de la celda electrolitica de laboratorio.
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3.3- Aparatos

Los experimentos se llevaron a cabo en condiciones galvanostaticas a densidad
de corriente (j) constante, suministrada por un potenciostato-galvanostato Amel
modelo 2049. El voltaje de celda se determind mediante un multimetro digital
Demestres modelo 605 DM.

La temperatura de la disolucion en la celda se controldé haciendo circular agua
desde un bano termostatico DC1 de la casa Haake y la disolucion se mantuvo
constantemente homogeneizada por agitaciéon magnética.

El pH de las disoluciones se midi6 con un pH-metro 2000 de la casa Crison.

3.3.1- M¢étodos de analisis

3.3.1.1- Determinacion del carbono orgénico total

El seguimiento del proceso de degradacion de los herbicidas estudiados se hizo
mediante la medida del Carbono Organico Total (TOC) con un Shimadzu TOC-
VCSN. Con esta finalidad fue necesario calibrar el instrumento. El proceso de
calibracidn se hizo con dos sustancias patron, a saber, hidrogenoftalato de potasio
para el TOC y carbonato e hidrogenocarbonato de sodio para el carbono
inorgéanico (IC), con lo cual se obtuvieron valores con una reproducibilidad de +
2 %.

Para la medida del carbono total (TC) se inyectan 3 mL de la disolucion de
analisis a la cdmara de reaccion a 680°C, donde tiene lugar la combustion
completa de aquélla en presencia de Pt como catalizador. La materia orgdnica se
oxida completamente en estas condiciones a dioxido de carbono y se detecta en
una celda IR, cuya sefial es directamente proporcional al area de pico medida y
por tanto a la concentracion en carbono del compuesto.

Para la medida del carbono inorganico (IC) es necesario acidificar la muestra con
un 1% de éacido clorhidrico 2M con la finalidad de convertir los compuestos de
carbonato y de hidrogenocarbonato en didxido de carbono, el cual, mediante una
corriente de aire técnico, es introducido directamente en la celda de deteccion y

cuantificado igual que en la medida del TC.
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La diferencia entre el TC y el IC da como resultado el valor de TOC
correspondiente a la muestra.

Si inicialmente se acidifica la muestra a un pH inferior a 2, se borbotea aire para
eliminar el CO, formado y la muestra resultante se inyecta en la camara de
combustion, se obtiene el valor de carbono orgénico no purgable (NPOC),
equivalente al TOC calculado anteriormente, pero mas adecuado cuando los

valores de TC e IC son comparables.

3.3.1.2- Cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC)

(1) Cromatografia liquida en fase reversa

La cuantificacion de los herbicidas, asi como la separacion y cuantificacion de
los intermedios de reaccion heteroaromaticos, se siguid por cromatografia liquida
en fase reversa con un cromatografo Waters modelo 600 con detector de Diodo
Array modelo 996, controlado mediante un software Millenium 32.

La columna utilizada con esta finalidad fue una Spherisorb ODS 5 um de 150
mm x 4.6 mm. La fase movil consistidé en una mezcla acetonitrilo/tampdn fosfato
pH =3, 40:60 (v/v) arazén de 0.8 mL/min.

Antes del andlisis, las muestras y los patrones fueron filtrados con filtros

Whatman PTFE de 0.45 pum de tamafio de poro.

(i1) Cromatografia liquida de exclusion i6nica

Los andlisis mediante cromatografia de exclusion idnica se utilizaron para la
determinacion de los 4cidos carboxilicos generados en la degradacion
electroquimica del herbicida. El cromatdgrafo utilizado fue el mismo que para
los analisis cromatograficos en fase reversa, la columna fue una Aminex HPX-
87H de 5 pm y 300 mm x 7,8 mm y la fase mévil consistié en H,SO, 4 mM a un

flujo de 0.6 mL/min a temperatura ambiente.
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(111) Cromatografia liquida i6nica

Para la determinacién y cuantificacion de los iones inorganicos generados en la
electrolisis, se utilizo la técnica de cromatografia idnica, con un cromatografo
Shimadzu 10 Avp LC acoplado a un detector de conductividad Shimadzu CDD
10 Avp.

Para el analisis de cation amonio se utilizd6 una columna Shodex ICYK-421,
125mm x 4.6 mm a 40 °C y una fase movil consistente en una mezcla 4cido
tartarico 5.0 mM, 4cido dipicolinico 2.0 mM, &cido borico 24.2 mM y éter
corona 15.0 mM, con un flujo de 1.0 mL/min. El andlisis de iones nitrato, sulfato
y cloruro se realiz6 con una columna anionica ShimPack IC-A1S de dimensiones
100 mm x 4.6 mm termostatizada a 40 °C y la fase movil utilizada en este caso
consistio en una mezcla de 4acido p-hidroxibenzoicol.0 mM y N,N-
dietiletanolamina 1.1 mM (pH = 7.9) a 1.5 mL/min.

En las tablas 3.6 y 3.7 se resumen los compuestos analizados, sus tiempos de
retencion correspondientes, asi como las condiciones cromatograficas empleadas

en cada caso.
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Compuestos

Condiciones cromatograficas

Atrazina, desmetrina,
cianazinay derivados
heteroaromaticos.

Cromatografia en fase reversa. Waters modelo 600.
Detector Diodo Array modelo 996, controlado mediante
un software Millenium 32.

Columna cromatografica: Spherisorb ODS 5 um de 150
mm X 4.6 mm.

Fase movil: acetonitrilo/tampon fosfato pH = 3, 40:60
Flujo: 0.8 mL/min.

Temperatura ambiente

Acidos carboxilicos

Cromatografia liquida de exclusion ionica. Waters modelo
600.

Detector Diodo Array modelo 996, controlado mediante
un software Millenium 32.

Columna cromatografica: Aminex HPX-87H de 5 pm y
300 mm x 7,8 mm.

Fase movil: H,SO4 4 mM.

Flujo: 0.6 mL/min

Temperatura ambiente.

Aniones
(CI', NO5', SO4%)

Cromatografia liquida idnica. Shimadzu VP Series (LC-
10AD)

Detector de conductividad Shimadzu CDD 10 Avp.
Columna cromatografica: ShimPack IC-A1S de 100 mm x
4.6 mm.

Fase movil: &cido p-hidroxibenzoico 1.0 mM y N,N-
dietiletanolamina 1.1 mM (pH = 7.9).

Flujo: 1.5 mL/min.

Temperatura 40 °C.

Cationes

(NH4")

Cromatografia liquida idnica. Shimadzu VP Series (LC-
10AD)

Detector de conductividad Shimadzu CDD 10 Avp.
Columna cromatografica: Shodex ICYK-421, 125mm x
4.6 mm.

Fase movil: acido tartarico 5.0 mM, acido dipicolinico 2.0
mM, 4cido boérico 24.2 mM y éter corona 15.0 mM.

Flujo: 1.0 mL/min.

Temperatura 40 °C.

Tabla 3.6. Técnicas cromatograficas de analisis empleadas para los compuestos

generados en la degradacion electroquimica de los herbicidas.
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Compuestos Estructura/formula tr/min
1- Compuestos heteroaromaticos
Acido ciandrico o
)\ 1.8
PN
Ammeline 7
P 25
HzN)‘\N/kNHZ
Atrazina *
S
W 7.4
N)‘\N)\NH
‘CH CH; ‘CH{CHU:
Cianazina Py
HacHzC\)‘\N/kN 803
Desetil atrazina A
P vy 3.1
Desetil desisopropil )\
atrazina )\\ )\
HoN N/ NH, 2-83
Desisopropil atrazina )\
)\)\ 3.66
Desmetrina THZ )\
" C/CH\N)\N)\N/ 7 . 5
2- Aniones
Nirato. cr 32
Sulfato NOy 72
SO, 5.6
3- Catlopes NH,* 50
Amonio
4- Acidos carboxilicos
Acido férmico Ho o 13.4
Acido oxalico PN 6.4
‘ .
Acido oxamico o /i\ 117

Tabla 3.7. Compuestos analizados y tiempos de retencion correspondientes.
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3.3.1.3- Determinacion del peroxido de hidrégeno generado

En los métodos aplicados en este trabajo de tesis, existe acumulacion de H,O, en
la disolucion, bien sea por su electrogeneracion en el catodo de difusion de
oxigeno, como sucede en los sistemas OA-H,O,, EF y FEF, 6 por su formacion
en reacciones competitivas que consumen radicales hidroxilo (reaccion 1.34).
Para la determinacion y seguimiento de la evolucion de perdxido de hidrégeno se
empleo la espectrofotometria en el visible puesto que es una técnica mas rapida y
sensible que la volumetria con permanganato, donde otras especies reductoras
pueden interferir en la valoracion.

La cuantificacion espectrofotométrica del H,O, acumulado en la disolucion
durante la electrolisis es posible gracias a la formacion de un complejo amarillo-
anaranjado del peroxido de hidrogeno con Ti(IV), en medio sulfurico, segun la
reaccion 3.1

Ti*" + H,0,+ 2 SO~ — (Ti05(SO,))* + 2 H' (3.1)

(Welcher, 1975).

Este complejo posee un méaximo de absorcion a 408 nm. A pequeiias
concentraciones de titanio (hasta 0,5 mg Ti/mL) la intensidad del color es
proporcional a la concentracion del complejo y por tanto se cumple la ley de
Lambert-Beer. Se puede asi cuantificar la concentracion del complejo en funcion
de la absorbancia medida, a través de una recta de calibrado elaborada con
patrones del reactivo Ti(IV) mezclado con cantidades exactas de peroxido de
hidrégeno, previamente valorado con permanganato de potasio y realizando las
medidas de las absorbancias en las mismas condiciones que las de las muestras.
La intensidad del color aumenta débilmente con el aumento de temperatura, por
lo que todas las disoluciones se midieron a 20-25 °C.

El procedimiento analitico consiste primero en la preparacion del reactivo y los
patrones de Ti(IV) seguido de las medidas de absorbancia para poder trazar la
recta de calibrado correspondiente, representando graficamente la absorbancia

medida frente a la concentracion de peroxido de hidroégeno.
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Se prepar6 una disolucion 20 mM de Ti(IV) calentando la disolucion de
TiO(SO4) en acido sulfurico 96-98 % a 70 °C hasta que la mezcla se volvia
completamente transparente y después se procedio a enfriarla hasta temperatura
ambiente. A continuacion se enrasO el matraz con agua Milli-Q hasta aforo de
1L.

Teniendo en cuenta que el Fe(Ill) puede provocar interferencias en este método
por formacion de especies coloreadas de sus hidroxocomplejos, se afiadio a las
muestras una gotas de H;PO, antes de las medidas espectrofotométricas.

Se valor6 la disolucion comercial de H,O, con permanganato de potasio
previamente estandarizado con oxalato de sodio (secado en estufa a 105-110 °C).
Una vez conocida la concentracion del reactivo comercial se prepararon
disoluciones de H,O, entre 0 y 100 mM.

Las medidas de absorbancia se realizaron mediante un espectrofotometro de
doble haz Unicam UV4 Prisma a 25 °C regulado con un bafio termostatico. Se
tomaron 0,5 mL de cada una de las disoluciones de H,O, a las que se afnadi6 4
mL del reactivo de titanio (IV) y 1,5 mL de disolucion 0,05M de Na,SO,,
enrasdndose luego a 10 mL con agua Milli-Q. La absorbancia de estas muestras
se determiné frente a un blanco que contenia la misma disolucion exceptuando el

peroxido de hidrogeno.
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3.4- Eficiencia de corriente de mineralizacion (MCE)

El parametro de la eficiencia de corriente de mineralizacidn, siglas en inglés de
Mineralization Current Efficiency (MCE), nos permite hacer una valoracion
comparativa del coste energético de cada uno de los procesos aplicados. Se
define como la relacion porcentual existente entre la cantidad de carbono
organico total mineralizado del compuesto respecto a la cantidad esperada o
teodrica, en funcidon de la carga eléctrica aplicada, en el supuesto de que toda la
carga aplicada se emplee en transformar el compuesto en diéxido de carbono,
agua e iones inorganicos y en ausencia de reacciones parasitas o paralelas. MCE

se calcula segun la ecuacion 3.2:

MCE = [A(TOC)exp /A(TOC ) egrico] X 100 (3.2)

donde A(TOC)exp es el descenso experimental del TOC y A(TOC)tedrico

representa el descenso del TOC para un tiempo determinado.

El A(TOC)teoérico se calculd segun las condiciones electroquimicas aplicadas, de
forma que se obtiene la ecuacién 3.3 para el calculo de MCE.
n-F-Vs-A(TOC)exp4.32x107- m - I - tx100
(3.3)

donde n es el nimero de electrones empleados en la reaccion de oxidacion del
herbicida, F es la constante de Faraday (96480 C/mol), Vg es el volumen de
disolucion tratado (L), m es el nimero de 4&tomos de carbono de la molécula de
herbicida, I es la corrientes aplicada (A), y 4.32x10’ es un factor de conversion
de homogeneizacion de unidades. La representacion grafica de MCE frente a la
carga especifica (Q) consumida cumple la finalidad antes planteada. (Guinea et

al., 2008; Skoumal et al., 2008).
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El numero de electrones se determind considerando la reaccion de oxidacion de
los compuestos organicos hasta CO, e iones inorganicos segun las siguientes
reacciones que corresponden a la atrazina (3.4), la desmetrina (3.5) y la cianazina

(3.6):
CsH4CINs + 31 H,O - 8 CO,+ClI'+5NOy + 76 H' +70 ¢ (3.4)
CsH sNsS + 35 H,0 — 8 CO,+ SO4” +5NOy +85H + 78 ¢ (3.5)

CoH3CINg + 36 HO — 9 CO, +6NO; +85H +Cl' +78 ¢ (3.6)
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3.5- Calculo del coste energético

Se define el coste energético Ery como la energia consumida en la
mineralizacion total de los compuestos organicos a un tiempo dado try (h). El
valor de la Ery en kWh m™ se determiné segin la siguiente expresion para los

experimentos realizados:
NO0=00000 103 00 (3.7

Donde:

V = potencial desarrollado en la celda electrolitica (V)
I = valor de intensidad aplicado (A)

trm = tiempo de mineralizacion total (h)

Vs = volumen de disolucién electrolizada (m?)
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4. Resultados y discusion

En esta seccion se describen los experimentos realizados y se discuten los
resultados obtenidos a través del trabajo desarrollado en la presente tesis
doctoral, el cual ha permitido publicar tres articulos que se presentan al final del

presente trabajo.

Inicialmente se abordd el estudio de la degradacion (destruccion del
contaminante inicial) y mineralizacion (conversion del contaminante en CO,,
H,O e iones inorgénicos) del herbicida s-triazinico atrazina, de uso extendido en

agricultura, por métodos electroquimicos de oxidacion avanzada (EAOPs).

Tras el estudio comparativo del poder de mineralizacion y la eficiencia de los
métodos ensayados en la mineralizacion de disoluciones acuosas de atrazina, se
ampliaron estos tratamientos a los herbicidas desmetrina y cianazina con el fin de
comprobar se aplicabilidad a la descontaminaciéon de aguas con herbicidas s-

triazinicos.
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4.1- Estudio de la mineralizacion de la atrazina en medio acuoso acido
mediante los procesos de oxidacion anddica, electro-Fenton y fotoelectro-

Fenton.

Con el objetivo de comprobar la efectividad de los EAOPs en el tratamiento de
aguas contaminadas con atrazina, se estudid la mineralizacion de disoluciones
acuosas acidas de atrazina por oxidacion anodica con catodo de acero (OA-SS),
oxidacion anoddica con catodo de difusion de oxigeno (OA-H,0,), electro-Fenton
(EF) y fotoelectro-Fenton (FEF). En todos los casos se utilizé un anodo de BDD
por su elevado sobrepotencial al desprendimiento de oxigeno, su baja capacidad
de adsorcion y superficie inerte y su estabilidad frente a la corrosion en medio
acido (Panizza et al., Chem. Rev. 2009; Panizza et al., Appl. Catal. B: Environ.
2007; Boye et al., 2002; Saez et al., 2007; Klavarioti et al., 2009; Santos et al.,
2010).

El area geométrica de los electrodos en contacto con la disolucion a tratar fue de

3 ¢cm’ y la distancia entre los electrodos fue de 1 cm aproximadamente.

Se electrolizaron 100 mL de una disolucion con 30 mg L' de atrazina, Na,SO,
0.05 M como electrolito de fondo y pH constante ajustado inicialmente con acido
sulfarico o hidroxido de sodio y regulado, cuando fue necesario, durante la
electrolisis. Los ensayos se llevaron a cabo a intensidad constante y a 35°C de

temperatura.

La técnicas analiticas empleados fueron el analisis del TOC y los métodos
cromatograficos apropiados para la deteccion y cuantificacion de cada uno de los
compuestos identificados, tal y como se especifica en los apartados

correspondientes.
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4.1.1- Efecto de la corriente aplicada en la mineralizacion de la atrazina

El efecto de la intensidad de corriente se ensayo aplicando 33, 100 y 150 mA
cm” a una disolucion de 30 mg L' de atrazina a pH 3.0 y 35°C, empleando los
métodos de OA-SS, OA-H,0,, EF y FEF. Los resultados obtenidos se muestran
en la figura 4.1.

Se observa que para todos los métodos ensayados, OA-SS, OA-H,0,, EF y FEF,
la degradacion a 33 mA cm™ es similar en 6 horas de tratamiento (Q = 6 AhL™),
lo cual parece indicar que la mineralizacion esta limitada por la lenta destruccion
de intermedios persistentes mediante los radicales hidroxilo adsorbidos en el
anodo (BDD(*OH)), sin participacion significativa de otros oxidantes
electrogenerados. En los ensayos realizados a 100 mA cm™ se observa un
apreciable incremento en la caida de TOC, como corresponde a una mayor
generacion de BDD(*OH), capaces de oxidar més rapidamente los intermedios
persistentes generados. El mayor poder oxidante de FEF a esta intensidad es
atribuible al incremento en la electrogeneracion del H,O, que conlleva un
aumento en la concentracion de ‘OH por las reacciones 1.21 y 1.39. Es
destacable que la caida de TOC con el tiempo de electrdlisis es mas rapida en
OA-SS que en otros métodos, incluso que en FEF (figura 4.1), lo que puede ser
debido a la reduccién en el catodo de acero de algunos intermedios persistentes,
como se discute en el apartado 4.1.4. En cambio, cuando se aplican corrientes de
150 mA cm™, sélo se observa un leve incremento de la degradacién en todos los
casos, indicando que el proceso esta controlado por transferencia de masa de los
intermedios persistentes hacia el anodo. El exceso de corriente es consumido en

las reacciones parasitas 1.7, 1.27, 1.34 y 4.1.

H202 +°*OH — HO2. + Hzo (4 1)
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Figura 4.1- Descenso de TOC frente a la carga especifica para una disolucion con

30 mg L' de atrazina a pH = 3 y 35°C. (M) 33 mA cm?, (A) 100 mA cm?, (®)

150 mA cm™. (a) OA-SS; (b) OA-H,0,; (c) EF y (d) FEF.
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4.1.2- Eficiencia de corriente de mineralizacion
Los valores de la eficiencia de corriente de mineralizacion (MCE en %) se han

calculado segtn las ecuaciones 3.3 y 3.4.

Las curvas correspondientes a los ensayos a 100, 300 y 450 mA en funcién del
tiempo, para los métodos de OA-SS, OA-H,0,, EF y FEF se muestran en la
figura 4.2.

En la degradacion de la atrazina se alcanzan valores bajos de MCE por la lenta
reaccion de los intermedios con los oxidantes electrogenerados. Los valores
maximos de MCE decrecen a medida que se incrementa la corriente de 100 a
300 y 450 mA. Esta tendencia concuerda con la formacion de cantidades
relativas menores de BDD(*OH) y *OH a medida que se aumenta la corriente
aplicada, debido a la aceleracion de las reacciones parasitas (Panizza et al.,

Chem. Rev. 2009; Brillas et al., 2009; Marselli et al., 2003).

La existencia de un valor madximo de MCE es indicativa de la rapida conversion
a CO, de algunos intermedios a tiempos cortos de electrolisis, mientras que se
producen paralelamente otros intermedios persistentes, que se destruyen a

tiempos mas largos.

A partir de las conclusiones obtenidas en los puntos 4.1.1 y 4.1.2, el valor de
corriente Optimo para la degradacion de la atrazina se establece en 300 mA
(valor que corresponde a una densidad de corriente de 100 mA cm™) porque
permite alcanzar altos grados de mineralizacion con eficiencias similares a las

obtenidas a valores de corriente menores.

En el estudio del efecto del pH sobre el grado de mineralizacion, que se aborda

en el apartado 4.1.3, se ha tomado este valor de corriente para todos los ensayos.
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Figura 4.2- Eficiencia de corriente de mineralizacion para la degradacion de 100
mL de disolucion con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 35 °C mediante (a) OA-SS,
(b) OA-H,0,, (¢) EF y (d) FEF. Corriente: (A) 100 mA, (®) 300 mA y (H) 450

mA.
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4.1.3- Influencia del pH de la disolucion

Se investigd el efecto del pH de la disolucion en un rango de 2.0 a 6.0 para todos
los procesos. Las disoluciones cuyo pH inicial era superior a 4 experimentaban un
rapido descenso del pH durante la electrélisis, por lo cual se controld y reguld el
pH mediante adicion de NaOH 0.05 M. Los ensayos cuyo pH inicial era de 2.0 y
3.0 no precisaron reajuste de acidez durante la electrolisis. Los resultados de caida

de TOC con la carga especifica Q, se muestran en la figura 4.3.

En OA-H,0,, se puede observar el leve efecto que ejerce el pH en la degradacion
de la atrazina; las curvas de caida de TOC-Q para los valores de pH 2.0 y 3.0 son
solo ligeramente mas pronunciadas que las obtenidas a pH 6.0, alcanzandose en
todos los casos un 85% de mineralizacion para un valor de 12 A h L™ (240 min).
Este comportamiento a pH 6.0 estd asociado a la formacion de intermedios que

reaccionan mas lentamente con los BDD(*OH).

Se ha observado el mismo comportamiento para los procesos OA-SS y EF pero
existe una mayor influencia de esta variable en FEF, donde se aprecia una caida de
TOC similar para los ensayos a pH 2.0 y 3.0, que se hace progresivamente menor
a medida que el pH aumenta de 3.0 a 6.0. Esta tendencia se puede relacionar con la
menor produccion de *OH por la reaccion de Fenton, cuyo maximo se encuentra a
un pH de 2.8. A pesar de que el radical hidroxilo no es el reactivo limitante, la
disminucion en la cantidad de *OH generada al aumentar el pH, conlleva una
menor produccidon de intermedios que pueden ser fotolizados, disminuyendo asi el
grado de mineralizacion del proceso. En FEF se alcanza alrededor del 93% de
mineralizacion a 18 A h L™, indicando asi que un 7% de intermedios persistentes

no se pueden degradar por este método.

A la vista de los resultados, se concluye que el pH Optimo para la degradacion de

la atrazina mediante EAOPs con anodo de BDD, esta entre 2.0 y 3.0.
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Figura 4.3- Descenso de TOC frente a la carga especifica para una disolucién con
30 mg L' de atrazina a 300 mA y 35°C, para (a) OA-H,0,, (b) EF y (c) FEF.
(®)pH2, () pH 3, (x) pH 4y (W) pH 6.
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4.1.4- Efecto del método de degradacion empleado
Se ensayd la influencia del EAOP aplicado a la degradacion de la atrazina,
electrolizando durante 6 h disoluciones con 30 mg L™ del herbicida a pH 3.0, 35°C
y 300 mA. Los métodos empleados fueron OA-SS, OA-H,O,, EF y FEF y en la
figura 4.4 se recogen los resultados de caida de TOC con la carga especifica.
Se observa que en tales casos hay una gradual caida de TOC hasta las 4 h de
tratamiento (12 AhL™) donde se alcanza un 90-92 % de mineralizacion de la
atrazina, de forma que el 10% restante correspondera a intermedios persistentes
que no pueden ser destruidos por la accion de los oxidantes electrogenerados ni
por transferencia electronica directa en el anodo ni, en OA-SS, por reduccion
electroquimica en el catodo de acero.
Se evidencia que la capacidad degradativa sigue la secuencia:

OA-H,0,~ EF < OA-SS = FEF
Este comportamiento, inusual dada la bibliografia precedente, en compuestos
aromaticos, ya se observo en el estudio del efecto de la intensidad aplicada. El
comportamiento similar entre OA-H,O, y EF se podria atribuir a la naturaleza
persistente de algunos intermedios, que se destruyen mediante BDD(*OH), pero no
por *OH producidos en la reaccion de Fenton, asi como que exista una oxidacion
parcial de la atrazina y de sus intermedios en el &nodo por transferencia electrénica
directa.
El hecho de que OA-SS sea ligeramente mas efectivo que OA-H,O,, tendria
justificacion si pensamos que se produce una reduccion paralela de los intermedios
generados en el catodo de acero, generando especies que son mas facilmente
destruidas en el anodo mediante BDD(*OH).
Por otro lado la superioridad que presenta el método FEF frente a EF y OA-H,0,
se puede deber a la fotodescomposicion adicional de algunos intermedios, lo cual

aumenta la mineralizacion de la materia orgénica.

75



4. RESULTADOS Y DISCUSION

TOoC/mglL*

Q/AnL?

Figura 4.4- Descenso del TOC frente a la carga especifica para la degradacion de
una disolucion con 30 mg L' de atrazina de 30 mg L™ a pH 3.0, 300 mA y 35°C
con anodo de BDD. (H) OA-SS, (A) OA-H,0,, (®) EF, (x) FEF.

4.1.5- Coste energético y porcentaje de mineralizacion

Se ha calculado el coste energético de la mineralizacion de la atrazina por OA-
H,0,, EF y FEF a 100, 300 y 450 mA de corriente, segun la ecuacion 3.7. Las
figuras 4.5, 4.6 y 4.7 y la tabla 4.1 recogen los resultados obtenidos y se comparan
con los porcentajes de mineralizacion de la atrazina en las condiciones
experimentales seleccionadas, que se indican en los pies de figura. En los ensayos
a 100 mA se aprecia que el coste energético aumenta al pasar de OA-H,O,a EF y
FEF, mientras que el porcentaje de mineralizacion obtenido es similar para OA-
H,0, y EF (43%) y aumenta con FEF (61%). Para los ensayos a 300 mA, también
se obtienen porcentajes de mineralizacion similares para OA-H,0, y EF (91%) y
mayores para FEF (95%), mientras que el coste energético disminuye a medida
que el método es mas oxidante. A 450 mA se observa un porcentaje de
mineralizacion similar para EF y FEF (97-98%) y ligeramente menor para OA-
H,0,; (92%), mientras que el coste energético es del mismo orden para los tres
métodos.

En general se puede afirmar que los mayores porcentajes de mineralizacion se

consiguen mediante EF y FEF a 450 mA, pero el coste energético se quintuplica al
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pasar de 100 a 300 mA y se duplica de 300 a 450 mA, siendo los valores de coste
a 450 mA practicamente 10 veces los valores a 100 mA. Por tanto, el hecho de que
los porcentajes de mineralizacion sean sensiblemente iguales a 300 y 450 mA 'y
que el coste energético es mayor a 450 que a 300 mA, reafirma la seleccion del
valor 300 mA como valor de corriente Optimo para la realizacidon de los ensayos de

degradacion en celda de la atrazina.

100
20 715 73,8 77,5
60
40
2l I
0
OA+H202
m Coste energético % mineralizado

Figura 4.5- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion obtenidos
a las 6 horas de tratamiento para disoluciones de atrazina con 30 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 100 mA.

400
311,4 307,8
300
200
100
0
OA+H202
B Coste energético % mineralizado

Figura 4.6- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion obtenidos
a las 6 horas de tratamiento para disoluciones de atrazina con 30 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 300 mA.
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Figura 4.7- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion obtenidos
a las 6 horas de tratamiento para disoluciones de atrazina con 30 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 450 mA.
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% mineralizado

Método I/mA \YAY Erm / kWh m™ B
mineralizado
OA-H,0, 100 7.3 43,8 71,5
OA-H,0, 300 17,3 311,4 90
OA-H,0, 450 20,9 564,3 92
EF 100 7.2 43,2 73,8
EF 300 17,1 3078 91
EF 450 21 567 98
FEF 100 10,2 61,2 71,5
FEF 300 17 306 94,8
FEF 450 20,8 561,6 96,8

Tabla 4.1- Costes energéticos y porcentajes mineralizados a las 6 horas de

tratamiento por los diferentes métodos ensayados para la degradaciéon de 100 mL

de disolucion de atrazina de 30 mg L™ a pH 3.0 y 35°C.
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4.1.6- Cinética de degradacion de la atrazina

La cinética de degradacion del herbicida atrazina fue seguida mediante analisis por
HPLC en fase reversa. La atrazina muestra, en las condiciones especificadas en el
capitulo 3, un pico bien definido a un tiempo de retencion de 7.4 minutos, en las
condiciones experimentales especificadas en el capitulo 3. Se estudi6 el proceso
para los diferentes métodos y en diferentes condiciones de corriente aplicada. Los
resultados se muestran en las figuras 4.8 y 4.9.

La figura 4.8 (a) muestra una similar caida de la concentracion de atrazina para
OA-SS y OA-H,0, a 100 mA y pH 3.0, que no desaparece de la disolucion hasta
los 100 minutos de electrolisis, debido a que el compuesto solo es atacado por
BDD(*OH) generados por la reaccion 1.6. Para los ensayos de EF y FEF se
observa en la misma figura una caida mas répida de la concentracidon de atrazina,
que desaparece en 40 minutos de electrolisis, debido a la presencia de *OH
generados por la reaccion de Fenton 1.21. La similitud entre los métodos EF y
FEF en el comportamiento cinético evidencia la poca participacion de la reaccion
fotocatalitica 1.39 en la generacion de *OH y este hecho explicaria que la atrazina
no se fotoliza directamente por radiacion UVA, como se comprobd
experimentalmente.

Los resultados cinéticos concentracion-tiempo de reaccion se ajustaron a
ecuaciones integradas de velocidad de distintos 6rdenes cinéticos y se obtuvieron
buenas correlaciones cuando la caida de concentracion con el tiempo se ajustod a
una reaccion de pseudo primer orden.

En lo relativo a las constantes cinéticas experimentales obtenidas, se muestran los
resultados en la tabla 4.2. Se observa que las constantes cinéticas para OA-SS y
OA-H,0,, tienen valores del mismo orden, lo que avala que existe una produccion
constante de BDD(*OH) por la reaccion 1.6. La constante cinética para los
métodos de EF y FEF es 3.6 veces la obtenida en OA-SS, indicando que la
atrazina reacciona mas rapidamente con los *OH generados en la reaccion de
Fenton 1.21.

Se ha investigado la influencia de la corriente aplicada en el valor de la constante

cinética en OA-SS, de forma que al verse acelerada la degradacion del compuesto
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a medida que la intensidad de corriente aplicada aumenta, también se ven

incrementados los valores de las constantes cinéticas correspondientes.

Se observa, tabla 4.2, que la constante de velocidad al pasar de 100 mA a 300 y
450 mA aumenta 4.4 y 7.6 veces respectivamente, mientras que el incremento de
la intensidad es solo de 4 y 4.5 veces respectivamente. Este hecho sugiere la
existencia de una reduccion electroquimica de la atrazina en el catodo de acero,
que se favorece con el aumento de la intensidad de corriente aplicada, tal y como
se puede evidenciar en la figura 4.4: si comparamos OA-SS con OA-H,0,, se

muestra para éste ultimo método una menor disminucioén del TOC a 300 mA.

Método  Intensidad / mA pH k/s" R’
OA-SS 100 3 6.44x10™ 0.988
OA-SS 300 3 2.8x107 0.981
OA-SS 450 3 4.9x107 0.982
OA-SS 100 12 1.87x10™ 0.983
0A-H,0, 100 3 6.13x10™ 0.980
EF 100 3 2.3x107 0.993
FEF 100 3 2.2x107 0.996

Tabla 4.2- Constantes cinéticas obtenidas para la degradacion de la atrazina

suponiendo un pseudo primer orden de reaccion.
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Figura 4.8- Disminucién de la concentracion de atrazina para la electrdlisis de 100

mL de una disolucién con 30 mg L' de atrazina a pH 3.0, 100 mA y 35°C. (a) (W)

OA-SS, (A) OA-H,0,, (®) EF, (O) FEF. (b) Analisis cinético de los ensayos de (a)

suponiendo una reaccion de desaparicion de pseudo primer orden.
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Figura 4.9- Disminucion de la concentracion de atrazina para la electrdlisis de 100

mL de una disolucion con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, mediante OA-SS y
35°C. (a) (A) 100 mA, (®) 300 mA y (M) 450 mA.(b) Analisis cinético de los

ensayos de (a) suponiendo una reaccion de desaparicion de pseudo primer orden.
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4.1.7- Intermedios heteroaromaticos

Los compuestos heteroaromaticos derivados de la atrazina pueden provenir de la
reaccion del radical hidroxilo con la molécula de herbicida a través de reacciones de
desalquilacion, desaminacion e hidroxilacion, dando derivados como la desetil
atrazina, desisopropil atrazina, desetil desisopropil atrazina, desetil desisopropil-2-
hidroxiatrazina y 4cido cianuarico. Se investigd la presencia de todos estos posibles
derivados mediante HPLC en fase reversa y se detectaron desetil atrazina (tg = 3.1
min), desetil desisopropil atrazina (tg = 2.1 min) y acido ciantrico (tg = 1.8 min). Las
concentraciones de estos intermedios se realizd6 mediante calibrado con disoluciones
patrén de los compuestos puros.

En la figura 4.10 se observa la evolucion del &cido cianurico para OA-SS. Este
compuesto es el mas persistente de los detectados en la degradacion de la atrazina,
porque no puede ser destruido mediante *OH en AOPs (N¢lieu et al., 2000; Pelizzetti
et al., 1990; Minero et al., 1996; McMurray et al., 2006; Hincapié et al., 2006;
Zhangi et al., 2007; Beltran et al., 1993; De Laat et al., 1999; Arnold et al., 1995;
Lapertot et al., 2007). Sin embargo otros autores como Polcaro et al. (Polcaro et al.,
2005) han demostrado que se puede mineralizar el acido cianurico mediante OA-SS,

hecho que podemos corroborar con estos resultados experimentales.

Tal y como se muestra en la figura 4.10, la concentracion de acido cianurico para la
degradaciéon mediante OA-SS a 100 mA, alcanza un méximo de 0.8 mg L™ entre 240
y 360 minutos, y a las 9 horas de electrolisis su concentracion es de 0.4 mg L.
Cuando el ensayo se realiza a intensidades de corriente mayores, de 300 y 450 mA, el
compuesto desaparece totalmente después de haber alcanzado un maximo de 2.0 mg
L' para 300 mA y de 3.9 mg L' para 450 mA, ambos a los 60 minutos de
electrolisis. La mayor acumulacion de acido cianurico obtenida a medida que
aumenta la intensidad de corriente aplicada, se debe a una destruccion mas rapida
tanto de la atrazina como de otros compuestos precursores del acido ciandrico,
debido a una mayor produccion de BDD(*OH) por la reacciéon 1.6. La permanencia
del 4cido cianurico al final de la electrolisis a 100 mA es por tanto indicativa de que

una mas lenta desaparicion de los intermedios no permite la total conversion a acido
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cianurico. Este hecho se ve corroborado por los ensayos de EF y FEF a 100 mA, que
se muestran en las figuras 4.11 y 4.12. Con EF el acido ciantrico alcanza a los 90
minutos de electrélisis y a 100 mA un méximo de 4.6 mg L' para desaparecer a las 9
horas de ensayo. En FEF en cambio presenta un maximo de 0.4 mg L™ a las 3 horas
de ensayo para acabar desapareciendo también a las 9 horas, como en EF. Mediante
estos dos métodos se encuentra en el medio la presencia de *OH generados mediante
la reaccion de Fenton 1.21, acelerando la acumulacion de acido ciantrico, que
reacciona mas lentamente con BDD("OH). Este efecto es menos significativo en FEF,
donde la fotdlisis de los intermedios por la luz UVA, conlleva una menor
acumulacion de acido ciantrico.

El intermedio desetil atrazina aparece en OA-SS a 100 mA en una cantidad inferior a
0.1 mg L, lo cual es de esperar si se forma a la misma velocidad que se destruye al
reaccionar con BDD(*OH). En cambio en EF a 100 mA (figura 4.11) se acumulan
hasta 1.4 mg L' a los 90 minutos y desaparece totalmente a las 4 horas de
experimento. En FEF a la misma intensidad (figura 4.12) este intermedio se acumula
hasta los 2.9 mg L' a los 60 minutos, desapareciendo a las 3 horas. Este
comportamiento evidencia la sinergia existente entre *OH y UVA en FEF, siendo
mayor el poder degradativo de este método que el de EF.

Teniendo en cuenta los resultados experimentales obtenidos para los intermedios de
degradacion de la atrazina, se propone la secuencia de reaccion de la figura 4.13 para
la mineralizacion del herbicida mediante EAOPs.

Los principales oxidantes responsables de la degradacion son BDD(*OH) en OA y
*OH en EF y FEF, que convierten la atrazina en desetil atrazina , desetil desisopropil
atrazina y el 4cido cianurico.

Se ha detectado y cuantificado la formacion de iones CI', NOs™ y NH," durante la

degradacion, aspecto que se discute en la siguiente seccion.
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Figura 4.10- Evolucion de acido cianurico durante la degradacion de 100 mL de una
disolucion con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0 y 35°C mediante OA-SS. (A) 100 mA,
(®) 300 mA y (M) 450 mA.
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Figura 4.11- Evolucién intermedios heteroaroméaticos durante la degradacion de 100
mL de una disolucién con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 100 mA y 35°C mediante
EF. (<) 4cido ciantrico, () DEAT.
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Figura 4.12- Evolucion intermedios heteroaromaticos durante la degradacion de 100
mL de una disolucion con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 100 mA y 35°C mediante
FEF. (<) 4cido cianarico, (¢) DEAT.
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Figura 4.13- Secuencia de reaccion propuesta para la degradacion de la atrazina

mediante EAOPs con anodo de BDD.
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4.1.8- Acidos carboxilicos e iones inorganicos

Se investigd la formacion de acidos carboxilicos en la mineralizacion de la atrazina
para todos los métodos de degradacion, mediante cromatografia de exclusion ionica,
pero no se detectd pico alguno para los ensayos de OA-SS y OA-H,0,, los cual
sugiere que el BDD(*OH) es capaz de destruir acidos carboxilicos de cadena corta, a
la misma velocidad a la que se forman, debido a la lenta degradaciéon de los
intermedios aromaticos con estos métodos (Panizza et al., Chem. Rev. 2009; Brillas et
al., 2009; Canizares et al., 2003; Caifiizares et al., 2008).

Para los ensayos realizados mediante EF y FEF se detectd la presencia de los acidos
oxalico, oxamico y formico, debido a una reaccion mas rapida entre los intermedios
aromaticos y *OH, generando acidos carboxilicos que se acumulan porque son mas
lentamente destruidos por BDD(*OH) y *OH.

El 4cido oxalico (COOH-COOH) se forma por la oxidacidon de los grupos alifaticos
etilo e isopropilo de la atrazina, que se pierden durante las reacciones de
desalquilacion del compuesto, tal y como se observa en la figura 4.13, dando lugar a
la formacion de la desetil atrazina y la desetil desisopropil atrazina.

El 4cido oxdmico (COOH-CO(NH,)) aparece por la oxidacion del grupo etilamino
liberado en la reaccidon de desaminacion.

El 4cido formico (HCOOH) resulta de la oxidacion de cualquiera de los 4&tomos de
carbono de la molécula, incluidos los del anillo heteroaromatico.

En la figura 4.14 se observa la evolucion de los tres acidos carboxilicos detectados
para EF y FEF. El acido formico se acumula hasta los 10.6 mg L a las 2 horas de
experimento para EF mientras que alcanza una concentracién méxima de 5.9 mg L™
a las 5 horas con FEF, para acabar practicamente desapareciendo en ambos casos a
las 9 horas de tratamiento.

Los 4cidos oxélico y oxamico se acumulan en mucha menor concentracidon, con
maximos de 1.26 y 0.19 mg L™ respectivamente en EF y de 0.13 y 0.06 mg L en
FEF. Las bajas concentraciones de estos acidos demuestra el efecto sinérgico de la
luz UV A durante la degradacion y que la desaparicion del acido oxalico se debe a la

fotdlisis rapida de los compuestos Fe(I1l)-oxalato formados (Zuo et al., 1992).
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Figura 4.14- Evolucion de acidos carboxilicos generados durante el tratamiento de
100 mL de una disolucién con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 100 mA y 35°C
mediante (a) EF y (b) FEF. (<) acido férmico, (O) acido oxalico y ([J) acido

oxamico.

Se investigd la presencia de iones inorganicos en las condiciones de pH 3.0 y 300
mA mediante cromatografia idnica para la degradacion de la atrazina mediante
EAOPs. Se detectd la presencia de CI' en los ensayos de OA-SS, EF y FEF, tal
como se indica en la figura 4.15. En todos los métodos se observa que el i6n es
inestable y desaparece de la disolucion, por oxidacion a Cl, con BDD(*OH) (Ferro
et al. 2000). Sin embargo se observa mayor acumulacion de este i6n para EF y
FEF si se compara con OA-SS, indicando que con *OH tienen lugar reacciones
mas rapidas de decloracion de los intermedios aromaticos.

El nitrégeno inicial de la molécula de atrazina se transforma en NO;3™ y en NH,",
aunque este Ultimo en menor medida. En las figuras 4.16 y 4.17 se puede observar
la influencia del método aplicado, de manera que existe un grado de acumulacion
similar para EF y FEF, con valores de 30.0 mg L' para NO5 y de 4.0 mg L™ para
NH,', mientras que se alcanzan acumulaciones menores para OA-SS, del orden de
17.3 mg L' paraNO; y 3.0 mg L™ para NH,".

El grado de conversion del nitrogeno inicial alcanza un valor del 64% mediante

OA-SS, mientras que para EF y FEF la conversion es de practicamente del 100%.
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Para los métodos basados en la reaccion de Fenton, se puede concluir que la
mineralizacién de los intermedios heteroaromaticos es completa mediante la
accion conjunta de BDD(*OH) y *OH, mientras que para la oxidacion anodica, la
accion del BDD(*OH) es insuficiente para eliminar completamente la presencia de
compuestos de nitrogeno, generandose en este tltimo caso especies volatiles N, Oy,
que son liberadas a la atmosfera.

Para EF y FEF se alcanza un 32 % de conversion a NH," y un 68% de conversion

a NOj’, mientras que para OA-SS se llega a un 40% de NO5” y un 24% de NH,".

1.5+

[CI]/mgL"

0 100 200 300 400 500 600
t/ min

Figura 4.15- Evolucién de CI para la degradacién de 100 mL de una disolucion
con 30 mg L' de atrazina a pH 3.0, 300 mA y 35°C. (<) OA-SS, (*) EF y (V)
FEF.
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Figura 4.16- Evolucion de NO;™ para la degradacion de 100 mL de una disolucion
con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 300 mA y 35°C. (<) OA-SS, (®) EF y (V)
FEF.
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Figura 4.17- Evoluciéon de NH,' para la degradacion de 100 mL de una disolucion
con 30 mg L™ de atrazina a pH 3.0, 300 mA y 35°C. (<) OA-SS, (*) EF y (V)
FEF.
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4.2- Estudio de la degradacion electroquimica de la desmetrina mediante
procesos de oxidacion avanzada con anodo de BDD y catodo de difusion de
oxigeno

En este apartado se presentan los resultados y las conclusiones obtenidas del
estudio de degradacion del herbicida desmetrina mediante EAOPs, como la
oxidacidon anddica con electrogeneracion de peroxido de hidrogeno (OA-H,0,),
electro-Fenton (EF) y foto electro-Fenton (FEF). Las condiciones experimentales
utilizadas son las mismas que se emplearon con la atrazina, es decir, la electrdlisis
se llevo a cabo en celda abierta no dividida de 150 mL, con anodo de BDD y
catodo de difusion de oxigeno.

Se ha estudiado el efecto de la corriente aplicada, del pH y de la concentracion del
herbicida, su cinética de degradacién y se han identificado y seguido los
intermedios formados durante el proceso de mineralizacion electroquimica, a

partir de lo cual se propone un esquema degradativo de la desmetrina por EAOPs.

4.2.1- Efecto del método de degradacion empleado

En primer lugar se abord6 el estudio del efecto que el método degradativo
empleado producia en la mineralizacion de la desmetrina, para ello se
electrolizaron disoluciones con 110 mg L™ del compuesto a pH 3.0, Na,SO4 0.05
M como electrolito de fondo, a 300 mA de corriente y 35°C. En la figura 4.18 se
muestran las curvas de caida de TOC para los diferentes métodos, observandose
que el poder relativo de oxidacién aumenta en la secuencia OA-H,0, < EF < FEF.
La lenta caida de TOC en OA-H,0,, 70% de mineralizacion a los 240 minutos de
electrolisis, indica la baja reactividad de la desmetrina y/o de sus derivados
organicos con BDD(*OH), mientras que el notable aumento de la velocidad de
mineralizaciéon en EF y FEF, 88 y 95% respectivamente de mineralizacion al
mismo tiempo de electrolisis, es atribuible a la rapida degradacion paralela que se
produce con *OH. Es destacable que a tiempos altos de electrolisis la caida de
TOC en EF se frena mas que en FEF, como también se observd con la atrazina.

Estos resultados confirman que el efecto sinérgico de la radiacion UV A provoca la
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destruccion de algunos intermedios resistentes que no desaparecen ni con OA-
H,0; ni con EF. (Skoumal et al., 2009).

Se ha calculado la eficiencia de corriente de mineralizacion para los tres métodos
segiin las ecuaciones 3.3 y 3.5, las curvas correspondientes se muestran en la
figura 4.19.

La secuencia que siguen estas curvas es congruente con las curvas de caida de
TOC con el tiempo de electrdlisis, de modo que se obtiene mayor MCE para el
método de FEF, que alcanza un valor del 11% a los 120 min de ensayo, un 9%
para EF a los 120 min y un 8% para OA-H,0, también a los 120 min de
electrolisis. Este resultado es el esperado, teniendo en cuenta la capacidad
degradativa de los tres métodos. La existencia de un méximo en todos los casos, se
puede justificar por la conversion rapida de algunos intermedios a CO,, a tiempos
cortos de electrdlisis, mientras que otros intermedios persistentes desaparecen mas
lentamente del medio. La caida de la eficiencia a medida que aumenta el tiempo de
tratamiento, se debe a la disminucion en el medio de la concentracion de materia

organica (Panizza et al., Chem. Rev. 2009)

60

TOC /mg L™
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Figura 4.18- Disminucion del TOC frente al tiempo para 100 mL de disolucién
con 110 mg L™ desmetrina a pH 3.0, 35°C y 300 mA, usando un 4nodo de BDD y
un catodo de difusion de oxigeno. (O) OA-H,0,, (A) EF y (A) FEF.
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Figura 4.19- % MCE frente al tiempo para 100 mL disolucién con 110 mg L™
desmetrina a pH 3.0, 35°C y 300 mA, usando un anodo de BDD y un cétodo de
difusion de oxigeno. (O) OA-H,0,, (A) EF y (A) FEF.

4.2.2- Efecto de la corriente aplicada en la degradacion de la desmetrina

El efecto de la intensidad de corriente se ensay6 aplicando 100, 300 y 450 mA a
disoluciones con 110 mg L' de desmetrina a pH 3.0, que fueron electrolizadas por
OA-H,0,, EF y FEF. En la tabla 4.3 se recogen los porcentajes de mineralizacion
a los 180 y 480 minutos de tratamiento.

A 100 mA el grado de mineralizacién aumenta al pasar de OA-H,0O, a EF y FEF.
Estos resultados indican que en EF y FEF, la oxidacion mediante *OH y luz UVA
representa un 10% mas a las 3 h y un 20% a las 8 h que la oxidacion mediante
BDD(*OH), siendo esta ultima especie, por tanto, el principal agente oxidante. Al
aumentar la intensidad a 300 mA, el incremento de porcentaje de TOC
mineralizado al pasar de OA-H,0, a EF y FEF supone entre un 18 y 20% a las 3 h
y un 15% a las 8h de tratamiento. A 450 mA, el incremento de TOC al pasar de
oxidacion anddica a métodos Fenton es del 20% a las 3 h 'y del 15-18% a las 8 h de
tratamiento.

Los incrementos en los porcentajes mineralizados con la corriente aplicada se
deben, por un lado, a la mayor produccion de BDD(*OH) al aumentar la corriente

aplicada, segun la reaccion 1.6, y por otro lado a una mayor produccion de *OH
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debido a un incremento con la corriente de la concentracion generada de H,O,,
segun la reaccion de Fenton 1.21. Este resultado es coherente con las conclusiones
de otros autores (Sirés et al., Appl. Catal. B: Environ. 2007; Skoumal et al., 2008).
Sin embargo, a 450 mA no existe un incremento notable de mineralizacién
respecto a la de 300 mA en todos los métodos, lo cual sugiere que a corriente
superiores a 300 mA los radicales hidroxilo generados se invierten en reacciones
parasitas no oxidantes, como las reacciones 1.7, 1.27, 1.34 y 4.1. (Marselli et al.,
2003; Diagne et al., 2007).

Ademas, los BDD("OH) generados a corrientes elevadas se pueden reducir dando
lugar a especies con menor poder oxidante, como el peroxidisulfato a partir del
sulfato utilizado como electrolito de fondo, u ozono, correspondientes a les
reacciones 4.2 y 4.3:

280,57 — S0 +2 ¢ 4.2)

3H,0 > 0;+6H +6¢ (4.3)

(Flox et al. 2005)

% TOC mineralizado
t / min 180 480
1/ mA 100 300 450 100 300 450
OA-H,0, 27 60 68 65 81 81
EF 36 78 88 83 95 95.6
FEF 38 88 89 80 96 98

Tabla 4.3- Porcentaje de TOC mineralizado al electrolizar 100 mL disolucidon con
110 mg L™ desmetrina a pH 3.0, 35°C con 4nodo de BDD y catodo de difusion de
oxigeno.

En la figura 4.20 se comprueba que estos resultados son extensivos a cualquier
tiempo de electrdlisis. La importancia de las reacciones pardsitas en la degradacion
de la desmetrina viene avalada al comparar la caida de TOC con la carga
especifica, Q, a las tres intensidades ensayadas, que se recoge en la figura 4.21.

Se observa que el descenso de TOC decae al aumentar la intensidad de corriente,
es decir, sigue la secuencia 100 mA> 300 mA > 450 mA, lo que parece indicar que
el aumento de la intensidad conlleva un mayor consumo de carga especifica en las

reacciones parasitas. Este hecho, justificaria ademas la caida de la eficiencia de
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corriente de mineralizacién, que se muestra en la figura 4.22, al aumentar la
intensidad de corriente. En la misma figura 4.22 se observa que la eficiencia cae
bruscamente una vez alcanzado su valor maximo a las tres intensidades ensayadas,
como corresponde a la disminuciéon de materia organica y a la generacion de

intermedios resistentes que favorecen las reacciones parasitas.
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Figura 4.20- Efecto de la corriente aplicada en la degradacion de 100 mL de
disolucion con 110 mg L de desmetrina por FEF con Fe*” 0.5 mM a pH 3.0 y
35°C. TOC vs t. (<) 100 mA, (A) 300 mA y (9) 450 mA.
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Figura 4.21- Efecto de la corriente aplicada en la degradacion de 100 mL de
disolucion con 110 mg L de desmetrina por FEF con Fe** 0.5 mM a pH 3.0 y
35°C. TOC vs Q. (<>) 100 mA, (A) 300 mA y (@) 450 mA.
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Figura 4.22- Eficiencia de corriente de mineralizacion frente a la carga especifica
para el tratamiento de 100 mL de disolucién con 110 mg L™ de desmetrina por

FEF con Fe’" 0.5 mM a pH 3.0 y 35°C. (<) 100 mA, (A) 300 mA y (#) 450 mA.
A partir de los resultados obtenidos en este apartado, se selecciond el valor de

intensidad de 300 mA para la investigacion del efecto del pH en la degradacion de

la desmetrina, que se trata en el apartado 4.2.3.
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4.2.3- Efecto del pH

Con la finalidad de averiguar cual es el efecto del pH del medio en el proceso de
mineralizacion de la desmetrina, se realizaron ensayos para los métodos de EF y
FEF en un rango de pH de 2.0 a 6.0 y 300 mA de intensidad. Aquellas
disoluciones en las que el pH inicial era superior a 4.0, sufrian una rapida
acidificacion durante la electrolisis, por lo cual se tuvo que ajustar el pH de forma
constante mediante la adicion de una disoluciéon de NaOH 0.05 M. En cambio,
para aquellas disoluciones cuyo pH inicial era de 2.0 o 3.0 no fue necesario el
reajuste de pH de forma regular.

En la tabla 4.4 se presentan los resultados mas relevantes del % TOC mineralizado
a distintos valores de pH. El proceso FEF es el que consigue mayores porcentajes
de mineralizacion a los tres valores de pH y un aumento del pH conlleva un menor
grado de mineralizacién. Esta tendencia se refleja en la figura 4.23 donde se ha
representado la caida de TOC frente al tiempo para FEF a valores de pH de 2.0,
3.0,4.0y6.0.

Es de destacar que ain cuando el grado de mineralizacion disminuye al aumentar
el pH, el proceso FEF es suficiente para alcanzar practicamente la mineralizacion
total de la desmetrina, incluso a pH 6.0, lo que remarca que la accidn combinada
de radiacion UVA con los BDD(*OH) y los *OH tiene poder oxidante suficiente
para la mineralizacion de este herbicida. La misma figura 4.23 sefala que en FEF
el pH 2.0 es ligeramente mejor que el pH 3.0 para el proceso degradativo, en
contraste con lo observado en EF (tabla 4.4) donde la tendencia se invierte.
Aceptando que la generacion de BDD(*OH) es independiente del pH (Panizza et
al., 2009) y que el pH 6ptimo tanto para la generacion de *OH por la reaccion de
Fenton 1.21 como fotocataliticamente por la reaccion 1.39 es pH 3.0 (Sun et al.,
1993), el hecho de que en FEF los mejores resultados se obtengan a pH 2.0 podria
deberse a la formacion de intermedios mas fotodegradables a pH 2.0 que a pH 3.0.
La caida en la velocidad de mineralizacion al aumentar el pH, tanto en EF como
en FEF, tabla 4.3 y figura 4.23, se debe al menor contenido de *OH a pH mayores
de 3.0.
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% TOC mineralizado
t/ min 180 300
pH 2 3 6 2 3 6
EF 80 78 55 92.5 93 68
FEF 93 88 78 96 95 75

Tabla 4.4- Porcentaje de TOC mineralizado al electrolizar 100 mL de disolucion

con 110 mg L' de desmetrina a 300 mA, 35°C con anodo de BDD y cétodo de

difusion de oxigeno.

TOC /mg L™

60

60 120 180 240
t/ min

300

360

420

Figura 4.23- Influencia del pH en la caida de TOC para FEF de 100 mL de

disolucion con 110 mg L™ de desmetrina con Fe** 0.5 mM a 300 mA y 35°C.
pH: (V) 2.0, (A) 3.0, (1) 4.0 y (W) 6.0.
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4.2.4- Efecto de la concentracion inicial

Para estudiar el efecto de la concentracion inicial de la desmetrina en su proceso
de mineralizacion, se degradaron 100 mL con 55 mg L™, 110 mg L™, 220 mg L y
440 mg L' de desmetrina mediante OA-H,0,, EF y FEF a 300 mA, pH 3.0 y
35°C.

Como se ejemplifica en la tabla 4.5, a las tres horas de tratamiento, el porcentaje
de TOC mineralizado aumenta levemente cuando la concentracion del herbicida
pasa de 55 a 110 mg L™, pero cae bruscamente al aumentar la concentracion hasta
440 mg L. Esta caida en el grado de mineralizacion coincide practicamente con
los valores maximos de MCE (figuras 4.24 (b), 4.25 (b) y 4.26 (b)). En el método
FEF, por ejemplo, el tiempo necesario para alcanzar la casi total mineralizacion
del herbicida (figura 4.26 (a)) aumenta desde los 240 minutos para 55 mg L™ a los
480 minutos para 440 mg L de concentracidn inicial, tal y como cabe esperar a
partir del grado de mineralizacion correspondiente. Sin embargo, a un tiempo
determinado de electroélisis, la caida de TOC es mas pronunciada cuanto mayor es
la concentracion inicial de desmetrina. Por ejemplo, a las 4 h de tratamiento se han
destruido 22, 47, 83 y 139 mg L' de TOC para las concentraciones de herbicida de
55, 110, 220 y 440 mg L' y esto conlleva un aumento de MCE con la
concentracion inicial del herbicida.

El aumento de la eficiencia con la concentracion inicial de desmetrina observada
para todos los EAOPs sefiala que la velocidad de destruccion aumenta porque
reaccionan con la materia organica mayor cantidad de BDD(*OH) y *OH. Dado
que la corriente aplicada es constante, este hecho podria explicarse por una
deceleracion de las reacciones parasitas de los BDD(*OH) y *OH al haber mayor
concentracion en el medio de compuestos organicos.

En FEF, figura 4.26 (b), para la concentracion de 440 mg L™ la eficiencia decrece
desde el 27% inicial al 24% a las 2 h de electrolisis, debido a una produccion de

intermedios mas dificilmente oxidables por radicales hidroxilo y luz UVA.
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Cuando esto intermedios son finalmente destruidos o convertidos en especies mas
facilmente oxidables, se puede observar que la eficiencia aumenta de nuevo al
27% a las 4 h, para volver a caer a las 8 h al 18% debido a la pérdida o

disminucion de la concentracion de materia organica en el medio.

% TOC mineralizado
[desmetrina], /mg L™ 55 110 220 440
0A-H,0, 57 60 51 49
EF 68 78 63 55
FEF 76 88 67 55

Tabla 4.5- Porcentaje de TOC mineralizado a los 180 minutos de tratamiento, para
las distintas concentraciones de desmetrina ensayadas y mediante los tres métodos

de degradacion empleados, en las condiciones correspondientes a las figuras 4.24

(a), 4.25 (a) y 4.26 (a).

% MCE
[desmetrina], /mg L™ 55 110 220 440
0A-H,0, 34 7 11 24
EF 4 9 15.5 27
FEF 4.6 10.6 16 26.6

Tabla 4.6- Eficiencias de corriente de mineralizacion a los 180 minutos de
tratamiento, obtenidas para las distintas concentraciones de desmetrina ensayadas
y mediante los tres métodos de degradacion empleados, en las condiciones

correspondientes a las figuras 4.24 (b), 4.25 (b) y 4.26 (b).
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Figura 4.24- (a) Caida de TOC y (b) eficiencia de corriente de mineralizacidon para
el tratamiento de 100 mL de desmetrina a 300 mA, pH 3.0 y 35°C mediante OA-
H,0,. () 55mg L™, (A) 110mgL™", (¥)220mg L' y (W) 440 mg L.
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Figura 4.25- (a) Caida de TOC y (b) eficiencia de corriente de mineralizacion para
el tratamiento de 100 mL de desmetrina con Fe*™ 0.5 mM a 300 mA, pH 3.0 y
35°C mediante EF. () 55 mg L, (A) 110mg L™, (¥) 220 mg L y (W) 440 mg
L.
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Figura 4.26-(a) Caida de TOC y (b) eficiencia de corriente de mineralizacion para
el tratamiento de 100 mL de desmetrina con Fe*" 0.5 mM a 300 mA, pH 3.0 y
35°C mediante FEF. () 55 mg L, (A) 110mg L™, (¥) 220 mg L™ y (W) 440 mg
L

101



4. RESULTADOS Y DISCUSION

4.2.5- Coste energético y porcentaje de mineralizacion

En las figuras 4.27, 4.28 y 4.29 y tabla 4.7 se compara el coste energético
calculado seglin la ecuacion (3.7), con el porcentaje mineralizado de desmetrina,
para los métodos de OA-H,0,, EF y FEF a 100, 300 y 450 mA de intensidad de
corriente.

La tendencia que se observa para el herbicida desmetrina es similar a la obtenida
con la atrazina. Asi, a 100 mA se aprecia que el coste energético aumenta al pasar
de OA-H,0, a EF y FEF, a la vez que los porcentajes de mineralizacion obtenidos
son del 27 % para OA-H,0,, del 36 % para EF y del 38 % para FEF. Para los
ensayos a 300 mA, también se obtienen porcentajes de mineralizacion
sensiblemente mayores que a 100 mA con un 60 % para OA-H,0,, un 78 % para
EF y un 88 % para FEF, mientras que el coste energético aumenta a medida que el
método es mas oxidante. En los ensayos a 450 mA se observa un porcentaje de
mineralizacion similar para EF y FEF (88-89%) y ligeramente menor para OA-
H,0, (68%), mientras que el coste energético es similar para los tres métodos.

Los mayores porcentajes de mineralizacion se consiguen mediante EF y FEF a 450
mA, pero el coste energético se septuplica al pasar de 100 a 300 mA y
practicamente se duplica de 300 a 450 mA, siendo los valores de coste a 450 mA
12 veces los valores a 100 mA. Se puede concluir que el valor de intensidad de
300 mA es el que permite obtener porcentajes de mineralizacion aceptables a un

coste energético menor que a 450 mA.
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Figura 4.27- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion

obtenidos a las 6 horas de tratamiento para la desmetrina con 110 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 100 mA.
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Figura 4.28- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion

obtenidos a las 6 horas de tratamiento para la desmetrina con 110 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 300 mA.
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Figura 4.29- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion
obtenidos a las 6 horas de tratamiento para la desmetrina con 110 mg L™ por OA-

H,0,, EF y FEF a pH 3.0, 35°C y 450 mA.

Método I/mA V/V Erm / kWh m™ B
mineralizado
0A-H,0, 100 7,5 45 27
0OA-H,0, 300 17,5 315 60
0OA-H,0, 450 21 567 68
EF 100 7,4 44,4 36
EF 300 17,3 3114 78
EF 450 21 567 88
FEF 100 10,5 63 38
FEF 300 17 306 88
FEF 450 21 567 89

Tabla 4.7- Costes energéticos y porcentajes mineralizados a las 6 horas de
tratamiento por los diferentes métodos ensayados para la degradacion de 100 mL

de disolucién de desmetrina de 110 mg L™ a pH 3.0 y 35°C.
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4.2.6- Cinética de degradacion de la desmetrina

La cinética de degradacion de la desmetrina se siguid por cromatografia liquida en
fase reversa. Este compuesto exhibe un pico de absorcion a los 7.5 minutos en las
condiciones cromatograficas que se detallan en el capitulo 3.

Se comprobd que la desmetrina no es sensiblemente fotolizable irradiando con
UVA 100 mL de disolucion con 110 mg L' de desmetrina a pH 3.0 y sin H,O,
presente en el medio.

El estudio cinético se realizé para los métodos OA-H,O,, EF y FEF en
condiciones de 110 mg L' de concentracion inicial de desmetrina, pH 3.0, 300 mA
y 35°C. Los resultados de la caida de TOC frente al tiempo se muestran en la
figura 4.30 (a) y el correspondiente analisis cinético en la figura 4.30 (b).

En OA-H,0, el herbicida se destruye lentamente necesitando 80 minutos de
electrolisis para su desaparicion total como consecuencia de su reaccion con los
BDD(*OH). La velocidad de desaparicion del herbicida aumenta notablemente en
EF, 45 minutos de tratamiento son suficientes para su total eliminacion como
consecuencia de su reaccidon paralela con los *OH generados en la reaccion de
Fenton 1.21. En FEF se acelera la caida de la concentracion de la desmetrina, a los
35 minutos desaparece totalmente, debido a la mayor produccion de *OH segun la
reaccion 1.39, ya que la desmetrina no es directamente fotodegradable como se vio
experimentalmente.

Los resultados experimentales concentracion de desmetrina-tiempo se ajustaron a
ordenes de velocidad de orden sencillo, obteniéndose buenas correlaciones lineales
solo para reacciones de pseudo primer orden (ver figura 4.30 (b) y tabla 4.8). El
comportamiento cinético observado sugiere una formaciéon continua de BDD(*OH)
en todos los métodos ensayados, asi como la generacion también constante de *OH
tanto en EF como en FEF.

Los valores de k se incrementarian a medida que el método es mas oxidante,
siguiendo asi la secuencia OA-H,0, < EF < FEF, como consecuencia de la mayor
generacion de *OH, aunque en el método FEF el incremento puede ser también

debido a la fotdlisis de ciertos intermedios de reaccion generados.
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Para una concentracion inicial de 50 mg L™ del herbicida y con intensidades de
100, 300 y 450 mA, se realizaron las mismas determinaciones cinéticas, con los
resultados de las constantes que se reflejan en la tabla 4.9. Las conclusiones

relativas a estos experimentos son concordantes con las expresadas en el parrafo

anterior.
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Figura 4.30- (a) Disminucién de la concentracion de desmetrina con el tiempo de
electrolisis para la degradacion de 100 mL de una disolucion del herbicida de 110
mg L' apH 3.0, 300 mA y 35°C. Para EF y FEF se afiadio Fe*" 0.5 mM. (b)
Analisis cinético suponiendo una reaccion de pseudo primer orden. (O) OA-H,0,,

(A)EF y (A) FEF.

k/s! R’
OA-H,0; 9.9 x 107 0.998
EF 1.8 x 107 0.994
FEF 2.4 %107 0.998

Tabla 4.8- Constante cinéticas obtenidas (figura 4.26 (b)) para los métodos

indicados y sus correspondientes coeficientes de correlacion.
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k/s"!
1/ mA 100 300 450
0A-H,0, 3.8x107 1.03 x 10™ 1.51 x 104
EF 6.1 x 107 1.11 x 10™ 2.1 %10
FEF 6.66 x 10 1.65 x 10™ 23 %10

Tabla 4.9- Constante cinéticas obtenidas para los métodos e intensidades
indicados, con una concentracién inicial de 50 mg L de desmetrina a pH 3.0 y

35°C. Para EF y FEF se afiadio Fe** 0.5 mM.

4.2.7- Evolucion de los intermedios heteroaromaticos

En los experimentos de degradacion de la desmetrina realizados para estudiar la
formacion de intermedios heteroaromaticos, se detectd la presencia de amelina y
acido ciantrico, mediante cromatografia liquida en fase reversa, que presentaron
unos picos de absorcidon bien definidos a unos tiempos de retencion de 2.5 y 1.8
minutos respectivamente.

La amelina (desetil desisopropil 2-hidroxi atrazina) puede proceder de la
hidroxilacién en posicion C2 con pérdida del grupo metiltio y de la desalquilacién
de los dos grupos amino de la desmetrina, mientras que el acido ciantirico puede
resultar de la hidroxilacion en posiciones C2, C4 y C6, con la consiguiente pérdida
del grupo metiltio y desaminacion.

En las figuras 4.31 y 4.32 se muestra la evolucion de la amelina y del acido
cianurico respectivamente en el tratamiento de la desmetrina mediante OA-H,0,,
EF y FEF a 300 mA y pH 3.0, valores que se concluyeron como Optimos en
apartados anteriores. Para la amelina (figura 4.31) existe un lenta acumulacién en
el tratamiento mediante OA-H,0,, alcanzando un maximo de 11 mg L' entre la 2
y 3 horas de electrdlisis, para luego descender paulatinamente hasta un valor de
1.7 mg L™ a las 6 horas de tratamiento. En cambio, para EF y FEF sélo se alcanza
un maximo de concentracion de este compuesto de alrededor de 4 mg L™ a las 2
horas de tratamiento, para acabar desapareciendo totalmente a las 6 horas. Estos
resultados sugieren que la amelina se forma y se destruye por accion de

BDD(*OH), mientras que la accion de °*OH favorece la conversion de los
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compuestos precursores de la amelina en otros intermedios que se mineralizan mas
facilmente, reduciendo por tanto la acumulacion de amelina en el medio.

El 4cido cianurico (figura 4.32) se acumula en menor concentracion cuando el
método es mas oxidante y para EF y FEF desaparece totalmente a las 5 horas de
tratamiento. Estos resultados, resumidos en la tabla 4.10, hacen suponer que al
acido cianurico proviene de la consecutiva hidroxilacion de la desmetrina por
reaccion con BDD(*OH) porque los *OH generados en EF y FEF degradan los
precursores heteroaromaticos del acido ciandrico a otros compuestos alternativos,
disminuyendo la concentracion de aquél con respecto a la obtenida por OA-H,0..
El maximo de concentracion acumulada se alcanza, para todos los métodos,
alrededor de los 60 minutos de experimento, después de los cuales la cantidad
disminuye aproximadamente igual para todos los EAOPs, lo cual confirma la
suposicion de que este acido se destruye por ataque de BDD(*OH), sin la
participacion de *OH (Polcaro et al., 2005).

Dado que la mayor parte de la desmetrina inicial se transforma en 4cido ciantirico
por todos los EAOPs ensayados, se puede concluir que la produccion de este
heteroaromético es la via principal de oxidacion de la desmetrina. Estas
consideraciones nos han llevado a pensar que la amelina y el acido cianurico, que
son los intermedios persistentes detectados al final de los tratamientos, se forman
mediante caminos paralelos de oxidacion de la desmetrina con BDD(*OH), de
forma que se propone el mecanismo de degradacidon que se muestra en la figura

4.33 para este herbicida mediante EAOPs.
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Figura 4.31- Evolucion de amelina con el tiempo de electrélisis para la
degradacion de 100 mL de disolucion 110 mg L™ de desmetrina a pH 3.0, 300 mA
y 35°C. Para los ensayos de EF y FEF se afiadié Fe** 0.5 mM. (O) OA-H,0,, (A)
EF y (A) FEF.
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420

Figura 4.32- Evolucion del acido cianurico con el tiempo de electrolisis para la
degradacién de 100 mL de disolucion con 110 mg L™ de desmetrina a pH 3.0, 300
mA y 35°C. Para los ensayos de EF y FEF se afiadio Fe*" 0.5 mM.

(O) OA-H,0,, (A) EF y (A) FEF.
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% transformado en acido

[Amelina] / mg L™ [Acido cianurico] / mg L' ciantirico a los 60 min
t / min 120 360 60 360
0A-H,0; 11 1.7 37 2 55
EF 33 0 34 0 51
FEF 4.2 0 30 0 45

Tabla 4.10- Amelina y acido cianurico acumulados en los ensayos de las figuras

4.28 y 4.29. Porcentaje de desmetrina transformado en 4cido cianurico.
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Figura 4.33- Vias propuestas de degradacion para la desmetrina mediante EAOPs.
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4.2.8- Acidos carboxilicos generados

Los acidos carboxilicos generados durante la degradacion de la desmetrina se
determinaron mediante cromatografia de exclusion i6nica. Se detectaron los acidos
oxdmico (t= 8.8 min) y formico (t= 14.0 min) que se consideran &cidos
carboxilicos finales (Brillas et al., 2009).

El 4cido oxdmico puede provenir de la oxidacion de los grupos etilamino e
1sopropilamino liberados durante la desaminacion, mientras que el acido formico
se puede formar a partir de la oxidacion de cualquiera de los atomos de carbono
del compuesto estudiado, incluyendo los procedentes de la ruptura del anillo
heteroaromatico.

El acido oxamico, tal y como se muestra en la figura 4.34, se acumula en menor
concentracion que el acido férmico (figura 4.35), pero ambos desaparecen entre
las 3 y 4 horas de electrolisis para OA-H,0,, indicativo de que son rapidamente
destruidos mediante BDD(*OH) y a la misma velocidad a la que se forman porque
sus precursores se generan mas lentamente.

El 4cido oxdmico es mas persistente, se detecta hasta las 5 horas de tratamiento en
EF y FEF, método por el cual es eliminado de forma mas lenta. Este fendmeno se
puede justificar si suponemos que la oxidacion de los precursores de este acido
mediante *OH en EF favorece la generacion de una cantidad mayor de este acido,
que se ve incrementada por la accion de la luz UVA en FEF. Puesto que estos
acidos pueden formar complejos con Fe(Ill), su lenta eliminacion indica que los
complejos Fe(Ill)-oxamato formados son destruidos lentamente por los radicales
hidroxilo sin que exista fotolisis significativa por accion de la luz UVA (Brillas et
al. 2009).

Para el acido formico se observa un comportamiento diferente, ya que se acumula
y destruye en mayor medida por FEF que por EF, debido probablemente a que los
complejos Fe(Ill)-formiato generados desaparecen mas rapidamente del medio por

accion de la luz UVA.
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Figura 4.34- Concentracion de acido oxadmico formado durante la electrolisis de
100 mL de disolucioén con 110 mg L de desmetrina a 300 mA, pH 3.0 y 35°C.
Para los ensayos de EF y FEF se afiadié Fe’" 0.5 mM. (O) OA-H,0,, (A) EF y
(A) FEF.
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Figura 4.35- Concentracion de 4cido férmico formado durante la electrélisis de
100 mL disolucion con 110 mg L™ de desmetrina a 300 mA, pH 3.0 y 35°C. Para
los ensayos de EF y FEF se afiadié Fe*" 0.5 mM. (O) OA-H,0,, (A) EF y (A)
FEF.
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4.2.9- Evolucion de los iones inorganicos formados

Durante el tratamiento mediante EAOPs de la desmetrina se formaron los iones
inorganicos NH," y NO5, que se cuantificaron mediante cromatografia iénica en
las condiciones descritas en el apartado 3.3.1.2.

En los tratamientos de OA-H,O,, EF y FEF a 300 mA y a las 6 horas de
electrolisis, se detectaron bajas concentraciones de i6n amonio, con valores de
0.10 2 0.13 mg L™, que representan alrededor del 2.5 % del nitrogeno inicial.

Para el i6n nitrato, las cantidades acumuladas alcanzaron valores de 21.6 mg L™
(14% del nitrogeno inicial) con OA-H,0,, 18 mg L™ (11% del nitrégeno inicial)
con EF y 13 mg L™ (8% del nitrogeno inicial) con FEF. En la figura 4.36 se
evidencia la mayor acumulacion de nitrato a medida que el método es menos
oxidante. Puesto que no se alcanza un porcentaje elevado de transformacion del
nitrégeno inicial a nitrato, podemos concluir que la mayor parte del nitrégeno
inicial de la molécula se convierte en derivados nitrogenados volatiles,
probablemente especies N,Oy, que no se mineralizan con BDD(*OH) ni *OH.

Para confirmar la transformacion del 4tomo de azufre de la desmetrina en 16n
sulfato, se realiz6 un experimento electrolizando 100 mL de disolucion de
desmetrina con 100 mg L™ usando como electrolito de fondo NaCl 0.05 M y FeCl,
0.05 M como reactivo de Fenton, 300 mA y pH 3.0 en condiciones de FEF.
Después de 5 horas de tratamiento se detectaron 38 mg L' de SO, indicativo que
el 85% del azufre inicial se habia transformado en 16n sulfato, segun se propone en

la reaccion 3.5.
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Figura 4.36- Concentracion de 16n nitrato detectada durante el tratamiento de 100
mL de disolucion con 110 mg L™ de desmetrina a 300 mA, pH 3.0 y 35°C.
(O) OA-H,0,, (A) EF y (A) FEF.
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4.3- Estudio de la degradacion del herbicida cianazina mediante oxidacion
anddica, electro-Fenton y foto electro-Fenton, usando un anodo de diamante
dopado con boro y un catodo de difusion de oxigeno
La mayoria de los trabajos publicados sobre la degradacion de s-triazinas se
centran en el tratamiento y eliminacion de la atrazina, que es el herbicida de esta
familia mas frecuentemente utilizado (Balci et al., 2009). Se ha encontrado en la
bibliografia que mediante la aplicacion de AOPs so6lo se consigue la
transformacion de este compuesto a acido cianurico (2,4,6- hidroxi-1,3,5-triazina),
derivado que no puede ser destruido mediante los *OH presentes en la disolucion
(Zhangi et al., 2007). En cambio, trabajos recientes (Oturan et al., 2012), asi como
nuestros resultados con la atrazina y con la desmetrina, ponen de manifiesto que la
aplicacion de EAOPs con un anodo de BDD permiten alcanzar practicamente la
mineralizacién total de los herbicidas porque el acido ciantrico puede ser
eliminado por ataque de BDD(*OH) en la superficie del anodo. Para comprobar si
estos métodos son viables para la mineralizacion de la cianazina, se ha seguido la
degradacion de este compuesto mediante OA-H,O,, EF y FEF. En todos los
experimentos se utilizd una celda electrolitica no dividida con anodo de BDD y
catodo de difusion de oxigeno.

Se estudié comparativamente el poder degradativo y la eficiencia de los diferentes
métodos. Se evalu6 también el efecto de la intensidad de corriente aplicada y de la
concentracion inicial del herbicida en el proceso de mineralizacion.

Se ha seguido la cinética de desaparicion del compuesto y, finalmente, se han
identificado y cuantificado los intermedios de reaccion del proceso degradativo,
para plantear un secuencia de reaccion de mineralizacion mediante EAOPs

coherente con los resultados experimentales obtenidos.
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4.3.1- Comparacion de métodos EAOPs para la degradacion de la cianazina

Para comparar el poder oxidante de los diferentes métodos se electrolizaron
disoluciones con 110 mg L' de cianazina, Na,SO,4 0.05 M como electrolito de
fondo, en ausencia y en presencia de Fe*” 0.5 mM a pH 3.0, 100 mA cm™ y 35°C.
En la figura 4.37 se muestra la caida de TOC frente a la carga especifica. Se
observa que el TOC disminuye rapidamente hasta los 12 A h L™ (240 min) para
todos los procesos, mientras que se desacelera su caida hasta los 24 A h L™ (480
min) y los resultados, figura 4.36, evidencian un incremento del poder oxidante
relativo de los EAOPs en el orden OA-H,0, < EF < FEF.

Con el tratamiento mediante OA-H,0, so6lo se consiguié mineralizar un 90% del
compuesto a los 24 AhL™. Esta baja mineralizacion se puede atribuir a que la
mayor parte de la materia orgédnica se destruye mediante BDD(*OH) formado a
partir de la reaccion 1.6, con poca participacion de otros oxidantes mas débiles
como H,0, y HO,®, formados en las reacciones 1.36 y 4.1 respectivamente. En
cambio, la cianazina se degrada mas rapidamente, alcanzando un valor del 95%,
cuando entra en juego la reaccién de Fenton 1.21, por el efecto de los radicales
hidroxilo generados. El efecto sinérgico existente de la radiacion UV A hace que la
mayor caida de TOC corresponda a los ensayos de FEF, alcanzandose el 98% de
mineralizacion. El mayor poder oxidante del método FEF se puede relacionar con
la fotdlisis de algunos intermedios como los acidos carboxilicos, segun la reaccion
1.38 y por el efecto adicional que produce la reaccion 1.39.

Se calculo la eficiencia de corriente de mineralizacion teniendo en cuenta las
ecuaciones 3.3 y 3.6 y los resultados se muestran en la figura 4.38. En esta figura
se evidencia que la eficiencia disminuye siguiendo la secuencia FEF > EF > OA-
H,0,, de acuerdo con la capacidad oxidante de estos EAOPs. A los 120 min de
ensayo (6 AhL™) se alcanzan los valores maximos de %MCE con un 8.1 % para
FEF, un 7.2 % para EF y un 6.6 % para OA-H,0,, para bajar después hasta el 3.6-
3.9% al final de todos los tratamientos.

Esta tendencia sugiere que existe una conversion rapida de algunos intermedios a
CO, al inicio del tratamiento, mientras se forman otros intermedios mas

persistentes, que se eliminan mas lentamente durante la electrélisis. La caida de la
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eficiencia a tiempos largos de electrolisis es atribuible a la disminucion en el

contenido en materia organica remanente en la celda.
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Figura 4.37- Caida de TOC frente a la carga especifica para la degradacion de 100
mL de disolucién con 110 mg L' cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0 con anodo
de BDD y catodo de difusion de oxigeno, a 100 mA y 35°C. (O) OA-H,0,, ([J)

EF con Fe*" 0.5 mM y (A) FEF con Fe* 0.5 mM y luz UVA 6W de Aps,=360 nm.

% MCE

Q /AhL’
Figura 4.38- Eficiencia de corriente de mineralizacion frente a la carga especifica
para la degradacion de 100 mL disolucién con 110 mg L™ de cianazina en Na,SO,
0.05 M a pH 3.0 con 4nodo de BDD y céatodo de difusion de oxigeno, a 100 mA y
35°C. (O) OA-H,0,, (O) EF con Fe*" 0.5 mM y (A) FEF con Fe*" 0.5 mM y luz
UVA 6W de Aps=360 nm.
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4.3.2- Efecto de la densidad de corriente aplicada y de la concentracion inicial del
herbicida cianazina

La densidad de corriente aplicada es un parametro que afecta a la produccion de
radicales hidroxilo y, por tanto, determina la capacidad oxidante de los EAOPs
(Panizza et al. Chem. Rev., 2009; Brillas et al., 2009).

La influencia de la densidad de corriente se ensay6 aplicando 33.3, 100 y 150 mA
cm™ a disoluciones con 110 mg L de cianazina. Para el tratamiento con FEF, en
la figura 4.39 se representa la caida de TOC frente al tiempo a las diferentes
densidades de corriente ensayadas. Se puede observar que a medida que aumenta
la densidad de corriente también aumenta gradualmente la degradacion, hasta los
240 min de ensayo, pero a partir de este punto la disminucion de TOC es similar a
los 100 y 150 mA cm™, debido probablemente a la menor cantidad de materia
organica en el medio. A los 480 min de experimento se alcanza el 88% de
degradacion para la densidad de corriente de 33.3 mA cm™, mientras que a 100 y
150 mA cm™ se alcanzan valores del 98% de TOC mineralizado en el mismo
tiempo.

Un comportamiento similar presentan los métodos EF y OA-H,0,, tal y como se
deduce de los porcentajes mineralizados por estos métodos que se muestran en la
tabla 4.11. A 33.3 mA cmel grado de mineralizacion sélo aumenta del 37% para
OA-H,0; al 45-47% para EF y FEF; esto sugiere que para los dos ultimos métodos
la presencia de *OH so6lo supone un incremento del 27% respecto a BDD(*OH),
que es el principal oxidante, y que la accion de la luz UVA a esta densidad de
corriente es insignificante. En los ensayos a 100 mA cm™ se observa que la
degradacion con OA-H,0, alcanza el 66%, por una mas rapida oxidacioén de los
intermedios refractarios debido a que se forma mayor cantidad de BDD(*OH) a
esta densidad de corriente. En el proceso EF a 100 mA c¢m™, se consiguen caidas
de TOC del 82%, con una mayor produccion de *OH a partir de la reaccion de
Fenton 1.21 y al haber mayor produccion de H,O, por la reaccion 1.36 (Sirés et al.,
Appl. Catal. B: Environ. 2007; Flox et al., 2007). En FEF la caida de TOC es del
90%, debido probablemente a la fotolisis de algunos intermedios por el efecto de

la radiacion UVA aplicada.
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Sin embargo en la tabla 4.11, se aprecia poco incremento en el descenso del TOC
al aumentar la densidad de corriente de 100 a 150 mA cm™ para todos los EAOPs,
lo cual sugiere que el proceso esta controlado por transferencia de masa hacia el
anodo de BDD y que el incremento de j se invierte en reacciones parasitas, en las
que estan involucradas los radicales hidroxilo, como las reacciones 1.7, 1.27, 1.34,
4.1, 4.2 y 4.3. La accion de estas reacciones se evidencia en la figura 4.40, donde
el progresivo aumento de Q de 33.3 a 150 mA cm™, s6lo permite una eliminacion
similar de TOC. Esto significa que el incremento de j acelera las reacciones
parasitas antes citadas en detrimento de procesos de oxidacion de la materia
organica. Este hecho también permite justificar la disminucion de eficiencia de
corriente de mineralizacion que se observa en todos los EAOPs (tabla 4.11).

En la figura 4.41 se representan los valores de MCE para los ensayos de FEF. Se
observa que la eficiencia disminuye al aumentar j, de forma mas remarcable al
pasar de 33.3 a 100 mA cm?”, debido a una menor produccién relativa de los
oxidantes BDD(*OH) y *OH, por el incremento en el avance de sus reacciones
parésitas concomitantes. Cuando se aplican 33.3 mA cm?, se alcanza una MCE
practicamente constante entre 9.4 % y 11.2 %, lo cual indica que los compuestos
orgéanicos se mineralizan a una velocidad constante, por la baja produccion de
radicales hidroxilo que tiene lugar. Para 100 y 150 mA cm?, sin embargo, se
aprecian eficiencias méaximas del 8% al principio de la electrdlisis, seguidas de una
acusada disminucion por la reduccion de la cantidad de materia organica presente
en la disolucion tratada y por la formacion de compuestos organicos mas

persistentes.
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Figura 4.39- Influencia de la densidad de corriente aplicada en la disminucion del
TOC con el tiempo de electrdlisis para el tratamiento por FEF de 100 mL de
disolucion con 110 mg L™ de cianazina en Na,SO4 0.05 M a pH 3.0, 35°C y Fe*"
0.5 mM. (®) 33.3 mA cm™, (A) 100 mA cm™ y (¢) 150 mA cm™.
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Figura 4.40- Influencia de la densidad de corriente aplicada en la disminucion del
TOC con la carga especifica para el tratamiento por FEF de 100 mL de disolucion
con 110 mg L' de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0, 35°C y Fe* 0.5 mM. (®)
33.3 mA cm?, (A) 100 mA cm™ y () 150 mA cm™.
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Figura 4.41- Eficiencias de corriente de mineralizacidén correspondientes a los

ensayos de la figura 4.39.(®) 33.3 mA cm™,(A) 100 mA cm™ y (4) 150 mA cm™.

Método Cianazina (mg LY J (mA cm?) % TOC eliminado % MCE
0A-H,0, 55 100 68 2.8
110 333 37 8.9
110 100 66 52
110 150 69 3.7
145 100 56 6.1
EF 55 100 87 35
110 333 47 11.3
110 100 82 6.6
110 150 87 4.7
145 100 78 8.1
FEF 55 100 91 3.7
110 333 45 10.8
110 100 90 7.2
110 150 93 5.0
145 100 85 8.8

Tabla 4.11- Porcentaje de TOC eliminado y eficiencia de corriente de
mineralizacidon obtenida a los 240 minutos de electrolisis de 100 mL de disolucion
de cianazina en Na,SO4 0.05 M, pH 3.0 y 35°C mediante diferentes EAOPs,

usando una anodo de BDD y un céatodo de difusion de oxigeno.
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El poder oxidante de los EAOPs también se ensay6 a diferentes concentraciones
iniciales de cianazina. Segun la tabla 4.9, a los 240 min y para todos los EAOPs a
100 mA cm™, el porcentaje de TOC eliminado decrece al aumentar el contenido de
herbicida de 55 a 145 mg L, pero con valores mayores de MCE. Este
comportamiento se justifica mejor si se consideran el TOC eliminado y la MCE
para el método FEF que se muestra en las figuras 4.42 y 4.43. En la figura 4.42, la
disolucion de 55 mg L' de cianazina alcanza una mineralizacion superior al 95% a
los 18 Ah L™ (360 min), mientras que son necesarios 24 Ah L™ (480 min) para las
concentraciones de 110 y 145 mg L. A un tiempo determinado, sin embargo, se
elimina un mayor porcentaje de TOC a mayor concentracion de cianazina. Por
ejemplo, a los 12 Ah L™ (240 min) se mineralizan 22, 45 y 55 mg L™ de TOC para
las concentraciones de 55, 110y 145 mg L' de cianazina respectivamente.

De acuerdo con estos resultados la eficiencia aumenta con la concentracion inicial
del herbicida, tal y como se muestra en la figura 4.43. Para todas las
concentraciones, la eficiencia maxima se encuentra a los 6 Ah L™ (120 min),
cuando la mayoria de los compuestos susceptibles de ser oxidados se mineralizan,
quedando en disolucién aquellos intermedios que se destruyen mas lentamente con
radicales hidroxilo y radiacion UVA, provocando una caida de MCE. El
incremento de la eficiencia a concentraciones mayores de cianazina para los
mismos valores de j en todos los EAOPs, indica una eliminacion mas répida de los
compuestos organicos por existir mayor cantidad de BDD(*OH) y °OH
disponibles, porque las reacciones pardsitas se desaceleran al reaccionar ambos
radicales de forma preferente con la materia organica, presente en mayor cantidad

en la disolucion.
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Figura 4.42- Efecto de la concentracion de cianazina en la caida de TOC para el
tratamiento por FEF de 100 mL de disoluciéon de cianazina en Na,SO4 0.05 M y
Fe’" 0.5 mM a pH 3.0, 100 mA cm™ y 35°C. Concentracion de cianazina (V) 55
mgL', (A)110mgL"'y (@) 145 mg L™
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Figura 4.43- Efecto de la concentracidon de cianazina en la eficiencia de corriente
de mineralizacion para el tratamiento por FEF de 100 mL de disolucion de
cianazina en Na,SO, 0.05 M y Fe** 0.5 mM a pH 3.0, 100 mA cm™ y 35°C.
Concentracién de cianazina (W) 55mgL", (A) 110 mg L' y (W) 145 mg L™
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4.3.3- Coste energético y porcentaje de mineralizacion

En las figuras 4.44, 445 y 446 y tabla 4.12 se compara el coste energético
calculado segun la ecuacion (3.7), con el porcentaje mineralizado de cianazina,
para OA-H,0,, EF y FEF a 100, 300 y 450 mA de intensidad de corriente.

La tendencia que sigue la degradacion de la cianazina es similar a las obtenidas
para la atrazina y la desmetrina. Como se muestra en la tabla 4.12, el incremento
en el coste energético al aumentar la intensidad aplicada, es mds o menos
constante para todos los métodos: al pasar de 100 a 300 mA el coste se multiplica
por 7 y de 300 a 450 mA se multiplica por 2. Los porcentajes mineralizados siguen
un comportamiento creciente también, asi al pasar de 100 a 300 mA el porcentaje
mineralizado se multiplica por 1.4 y de 300 a 450 mA se multiplica por 1.1 en
promedio para todos los métodos. A un valor determinado de intensidad, los costes
energéticos se mantienen aproximadamente constantes, ( a 100 mA los valores son
de 43.8, 44.4 y 62.4 kWh m™, a 300 mA son de 309, 324 y 311.4 kWhm™ y a 450
mA son de 556, 561.1 y 567 kWh m™) mientras que los porcentajes del herbicida
mineralizados son mayores a medida que el método aplicado es mas oxidante (55,
75y 67.5% a 100 mA, 83, 91 y 94% a 300 mA y 96, 95.4 y 97% a 450 mA). La
maxima mineralizacion se obtiene con los métodos EF y FEF a 450 mA pero con
un coste energético del 42-45 % mayor que el obtenido a 300 mA, donde los
porcentajes mineralizados sélo son 2-3% menores. Por tanto, es adecuado concluir
que para la degradacion de la cianazina, la intensidad 6ptima a aplicar en la celda
de 150 mL es la de 300 mA, ya que se degrada un porcentaje aceptable del

herbicida sin el sobrecoste energético que supone trabajar a 450 mA.
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Figura 4.44- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion
obtenidos para la cianazina con 110 mg L™ por OA-H,0,, EF y FEF a pH 3.0,
35°C y 100 mA.
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Figura 4.45- Coste energético en kWh m™

y porcentaje de mineralizacion
obtenidos para la cianazina con 110 mg L™ por OA-H,0,, EF y FEF a pH 3.0,

35°C y 300 mA.
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Figura 4.46- Coste energético en kWh m™ y porcentaje de mineralizacion

obtenidos para la cianazina con 110 mg L™ por OA-H,0,, EF y FEF a pH 3.0,
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Método I/mA V/V Etrm / KWh m . .
mineralizado
OA-H,0, 100 7,3 43.8 55
OA-H,0, 300 17,2 309.6 83
OA-H,0, 450 20,6 556.2 96
EF 100 7,4 44.4 75
EF 300 18 324 91
EF 450 20,8 561.1 95,4
FEF 100 10,4 62.4 67,5
FEF 300 17,3 3114 94
FEF 450 21 567 97

Tabla 4.12- Costes energéticos y porcentajes mineralizados por los diferentes

métodos ensayados para la degradacion de 100 mL de disolucion de cianazina de

110 mg L™ a pH 3.0 y 35°C.
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4.3.4- Cinética de mineralizacion de la cianazina

Se ha seguido la cinética de la reaccién entre la cianazina y los oxidantes
electrogenerados, principalmente BDD(*OH) y *OH, por HPLC en fase reversa. La
figura 4.47 recoge la caida de la concentracién de cianazina con el tiempo de
electrolisis al tratar 100 mL de disolucion con 110 mg L de cianazina a pH 3.0,
35°C y 100 mA para todos los EAOPs ensayados. La oxidacion del herbicida con
BDD(*OH) en OA-H,0, es rdpida y su concentracion se reduce en un 91% a los
60 minutos. Mediante EF, la desaparicion del compuesto es ain mas rapida,
consiguiéndose reducir el 95 % de la concentracion en el mismo tiempo, 60
minutos. Este aumento en la cantidad eliminada se explica por el efecto de los *OH
producidos en el seno de la disolucion por la reaccion de Fenton 1.21. Mediante
tratamiento con FEF, se destruye mucho mas rapidamente el herbicida hasta su
total desaparicion a los 40 minutos de tratamiento, indicativo de la oxidacion
adicional que supone la presencia de °*OH generados por la reaccion de
fotocatalitica 1.39, ya que el compuesto no se fotoliza directamente, como se
comprobo al irradiar agua contaminada con cianazina en las condiciones
especificadas anteriormente, con y sin presencia de H,O,.

Las disminuciones en la concentracion de la figura 4.47 se ajustan con buenas
correlaciones a una cinética de pseudo primer orden, tal y como se muestra en la
figura 4.48. Se obtienen constantes de k = 6.6x10 s (R* = 0.996) para OA-H,0,;
k=28.0x10"s" (R*=0.995) para EF y k = 1.6x10” s™ (R* = 0.997) para FEF.
Estos valores sugieren una produccion constante de BDD(*OH) por la reaccion 1.6
en OA-H,0,, una formacién también constante de *OH por la reaccion de Fenton

1.21 en EF y en FEF la accion adicional de la reaccion 1.39.
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Figura 4.47- Disminucién de la concentracion de cianazina con el tiempo de
electrolisis para la degradacién de 100 mL de disolucién con 110 mg L de
cianazina en Na,SO4 0.05 M a pH 3.0 y 35°C. Para los ensayos EF y FEF se
afiadid Fe*™ 0.5 mM. (O) OA-H,0,, (O) EF y (A) FEF con lampara UVA de 6 W
con Agax = 360 nm.
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Figura 4.48- Anadlisis cinético de las curvas de la figura 4.47, suponiendo pseudo

primer orden de reaccion para la cianazina.
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4.3.5- Intermedios heteroaromaticos y acidos carboxilicos generados en la
mineralizacion del herbicida cianazina

En el analisis mediante HPLC en fase reversa de las muestras de cianazina
degradadas por los métodos ensayados, aparecieron picos correspondientes a los
intermedios de degradacion. Teniendo en cuenta los productos que se detectaron
en el estudio de la atrazina y de la desmetrina, asi como de otras s-triazinas (Ozcan
et al., J. Electroanal. Chem. 2008), los picos cromatograficos se asignaron a
compuestos heteroaromaticos como la desisopropil atrazina, desetil desisopropil
atrazina, amelina y é&cido cianurico, formados por reacciones de desalquilacion,
desaminacion, decloracion e hidroxilacion, por comparacion de su tiempo de
retencion con el de los compuestos puros. La cuantificacion se llevd a cabo
mediante estandar externo.

En las figuras 4.49 y 4.50 se representan los intermedios detectados mediante el
tratamiento con OA-H,0,, EF y FEF. La desisopropil atrazina, figura 4.46(a), s6lo
se detecta por OA-H,0, en bajas concentraciones y con un méximo de 1 mg L™ a
los 90 de electrolisis, y desaparece del medio a las 2 horas de tratamiento. Por
tanto, este heteroaromatico, se genera directamente de la cianazina y se destruye
rapidamente mediante BDD(*OH), aunque la destruccion mediante *OH es mucho
mas rapida, por lo cual no se puede detectar en EF y FEF.

En la figura 4.49(b) se muestra que se detectan bajos contenidos de desetil
desisopropil atrazina con todos los métodos ensayados, con maximos de 1.16 mg
L' con OA-H,0, a las 2 horas, 1.14 mg L' con EF a los 60 minutos y 0.68 mg L
con FEF a los 60 minutos también. Esta tendencia se puede justificar por la accion
de los diferentes tipos de radicales hidroxilos presentes. Asi pues, en OA-H,0,, la
desetil desisopropil atrazina se forma lentamente y se destruye por accidon de
BDD(*OH), llegando a persistir en el medio por espacio de 6 h, en cambio, la
oxidacion mediante *OH provoca una desaparicion mas rapida de este compuesto a
las 4 h de tratamiento por EF, y atn es mas rapido el proceso para FEF, en que
sOlo se detecta hasta las 3 h de electrolisis, debido a una mayor produccion de *OH

por la reaccidn fotocatalitica 1.39.
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Las figuras 4.50(a) y 4.50(b) muestran, en cambio, un comportamiento muy
diferente para la amelina y el 4cido cianurico, que se acumulan notablemente. Las
maximas acumulaciones de estos compuestos se producen a las 2 h para la amelina
y a los 60 min para el 4cido cianurico, para todos los métodos ensayados.

Este comportamiento parece indicar estos compuestos s6lo son oxidados por
BDD(*OH), tal y como ya se ha justificado para el 4cido cianurico en el estudio de
la atrazina. Los maximos de concentracién decrecen a medida que el método se
hace mas oxidante, asi tenemos para la amelina una concentraciéon de 6.2 mg L™
con OA-H,0,, 3.0 mg L' con EF y 1.9 mg L' con FEF.

El 4cido ciantrico muestra una tendencia similar pero alcanza concentraciones
mucho mayores, con valores de 46, 42 y 34 mg L™ respectivamente, indicativo de
que es el principal compuesto heteroaromatico formado en todos los tratamientos.
De acuerdo con estos resultados, ambos compuestos desaparecen de la disolucion
siguiendo la secuencia FEF < EF < OA-H,0,, porque es necesario mas tiempo
para generar mas BDD(*OH) para su oxidacion. Por tanto se puede deducir que los
radicales hidroxilos formados mediante EF y FEF, convierten estos dos
compuestos heteroaromaticos en otros productos, disminuyendo asi su
concentracion en el medio.

Puesto que tanto la desetil desisopropil atrazina como el 4cido ciantrico
desaparecen en tiempos similares, mientras que la amelina es mas persistente, ya
que tarda mas tiempo en desaparecer totalmente de la disolucion, se puede pensar
que la amelina y acido ciantrico se pueden formar por caminos independientes, es
decir, que el 4cido ciandrico no se forma totalmente por oxidacion de la amelina.
El 4cido ciantrico se puede formar también a partir de la oxidacion de la
desisopropil atrazina por desaminacidon, decloracion e hidroxilacion de este

compuesto.
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Figura 4.49- Compuestos heteroaromaticos detectados durante el tratamiento de

100 mL de disolucion con 110 mg L' de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0,
100 mA cm™ y 35°C por (O) OA-H,0,, () EF con Fe*" 0.5 mM y (A) FEF

con Fe*™ 0.5 mM y lampara UVA de 6 W con Ay =

desisopropil atrazina y (b) desetil desisopropil atrazina.
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Figura 4.50- Compuestos heteroaromaticos detectados durante el tratamiento de

100 mL de disolucién con 110 mg L de cianazina en Na,SO4 0.05 M a pH 3.0,
100 mA ecm™ y 35°C por (O) OA-H,0,, (O) EF con Fe*" 0.5 mM y (A) FEF
con Fe* 0.5 mM y lampara UVA de 6 W con Amg = 360 nm. Compuestos (a)

amelina y (b) 4cido cianurico.
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Se analizaron las disoluciones de cianazina electrolizadas mediante cromatografia
de exclusion i6nica para determinar los acidos carboxilicos generados y se
identificé la presencia de acido formico y de acido oxamico. El 4cido formico se
puede generar a partir de la oxidacion de cualquier atomo de carbono de la
molécula de cianazina, incluso de los provenientes de la ruptura del anillo
heteroaromatico, mientras que el 4acido formico puede formarse a partir de la
oxidacion de aquellos intermedios heteroaromaticos que poseen el grupo N-C, asi
como de los grupos etilamino que se pierden en las reacciones de desaminacion de
la desisopropil atrazina. Estos dos 4cidos carboxilicos son productos terminales ya
que se mineralizan directamente a CO, (Sirés et al., Appl. Catal. B: Environ.2007;
Isarain-Chavez et al., 2010; Ruiz et al., 2011).

En la figura 4.51 se observa la rapida acumulacion de &cido férmico entre los 60 y
los 90 minutos de tratamiento para todos los EAOPs ensayados, con
concentraciones inferiores a los 1.3 mg L seguida de un lento descenso de la
concentracion hasta desaparicion total a las 6 horas de electrolisis en EF y FEF y a
tiempos mayores para OA-H,0,. Para los métodos EF y FEF, la rapida
desaparicion de los complejos Fe(Ill)-formiato indica que estos se destruyen mas
rapidamente mediante radicales hidroxilo que el 4cido libre correspondiente.

En la figura 4.52 se aprecia que el acido oxdmico se acumula en menor medida
que el 4cido férmico, dependiendo de la capacidad oxidante del método empleado.
En OA-H,0,, el 4cido oxamico alcanza los 0.051 mg L™ y desaparece a los 180
minutos de tratamiento, mientras que en EF la acumulacidon es menor pero persiste
durante 240 min. En cambio, en FEF, la acumulacion de este 4cido es de 0.12 mg
L' a los 180 minutos, restando una concentracion de 0.025 mg L™ a los 420
minutos de electrolisis. Este resultado sugiere que el mayor contenido de acido
oxdmico se debe a la fotolisis de los intermedios precedentes por efecto de la
radiacion UVA en el método FEF. Los complejos Fe(Ill)-oxamato tienen poca
reactividad con BDD(*OH) y se fotolizan lentamente mediante luz UVA, por lo

cual persisten en el medio.



4. RESULTADOS Y DISCUSION

Concentracién / mg L™

60 120 180 240 300
t/ min

Figura 4.51- Evolucién de acido formico detectado durante el tratamiento de 100
mL de disolucioén con 110 mg L™ de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0, 100
mA cm™ y 35°C por (O) OA-H,0,, () EF con Fe*" 0.5 mM vy (A) FEF con
Fe’" 0.5 mM y ldmpara UVA de 6 W con A5 = 360 nm.
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Figura 4.52- Evolucion de acido oxamico detectado durante el tratamiento de 100
mL de disolucion con 110 mg L' de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0, 100
mA cm™ y 35°C por (O) OA-H,0,, () EF con Fe*" 0.5 mM vy (A) FEF con
Fe*" 0.5 mM y lampara UVA de 6 W con A5 = 360 nm.
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En los ensayos realizados a 100 mA cm™ se puede observar que, tanto los
derivados heteroaromaticos como los acidos carboxilicos, han desaparecido casi
totalmente a las 7 horas de tratamiento, mientras que el valor de TOC se reduce un
87% en OA-H,0,, un 94% en EF y un 96% en FEF. Estos resultados confirman la
existencia de otros intermedios no detectados que permanecen en las disoluciones
electrolizadas, de forma que se puede afirmar que la accidn conjunta de
BDD(*OH), *OH y luz UVA favorece la mineralizacién de estos intermedios,

mejorando la eficiencia del proceso FEF.

4.3.6- Iones inorganicos formados en la degradacion electroquimica de la
cianazina

Se investigd la presencia de iones inorgdnicos durante la degradacion de la
cianazina mediante cromatografia i6nica y se detectaron los iones cloruro, nitrato
y amonio. No se detecto la presencia de iones nitrito o cianuro. En la figura 4.53 se
observa que la cianazina pierde rapidamente su atomo de cloro con todos los
métodos ensayados, ya que este 16n alcanza su maxima concentracidon en tiempos
inferiores a los 60 minutos de tratamiento, lo cual es coherente con la rapida
acumulacion de acido cianurico como principal derivado heteroaromatico, tal y
como se ha comentado en el apartado 4.3.4. El i6n CI” desaparece del medio a una
velocidad similar en OA-H,0, y EF y lo hace mas rapidamente con FEF, debido a
la oxidacion a Cl,, principalmente por la accion oxidante de BDD(*OH) (Panizza
et al., 2009).

El nitrégeno inicial de la cianazina (38.4 mg L) se convierte principalmente en
NO;" y en menor medida en NH,', dependiendo del EAOP aplicado. En las figuras
4.54 y 4.55 se aprecia que estos dos iones se acumulan en las 3-4 primeras horas
de electrodlisis, y después de las 7 horas de tratamiento sus contenidos son de 20.0
mg L de NOy y 2.5 mg L de NH," para OA-H,0,, 9.5 mg L™ de NO; y 1.6 mg
L' de NH," para EF y 10.0 mg L' de NOy y 1.2 mg L™ de NH," para FEF. Los
porcentajes que estos valores representan respecto al N inicial se muestran en la
tabla 4.13. Puesto que no todo el nitrégeno inicial se transforma en NO;” y NH,"

en OA-H,O, EF y FEF, se deduce que los N-derivados se mineralizan mal
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mediante BDD(*OH) y peor ain con °*OH, formandose intermedios volatiles,

probablemente especies N, y N,Oy.

[CI'l/mgL™"

0 60 120 180 240 300 360 420 480
t/ min

Figura 4.53- Evolucion de 16n Cl durante el tratamiento de 100 mL de disolucion
con 110 mg L' de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0, 100 mA cm™ y 35°C por
(O) OA-H,0,, (LJ) EF con Fe*™ 0.5 mM y (A) FEF con Fe*" 0.5 mM y lampara
UVA de 6 W con Ay = 360 nm.

25 T T T T T T

[NOy]/mgL™!
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t/ min

Figura 4.54- Evolucion de 16n NO; durante el tratamiento de 100 mL de
disoluciéon con 110 mg L' de cianazina en Na,SO4 0.05 M a pH 3.0, 100 mA cm™
y 35°C por (O) OA-H,0,, (O) EF con Fe*" 0.5 mM y (A) FEF con Fe*" 0.5 mM
y lampara UVA de 6 W con A5, = 360 nm.
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Figura 4.55- Evolucion de ion NH, durante el tratamiento de 100 mL de
disoluciéon con 110 mg L' de cianazina en Na,SO, 0.05 M a pH 3.0, 100 mA cm™
y 35°C por (O) OA-H,0,, (O) EF con Fe’" 0.5 mM y (A) FEF con Fe*" 0.5 mM
y lampara UVA de 6 W con A5, = 360 nm.

Método Qopqenﬁaoiér}lN Concentracién N a las 7 horas de tratamiento % N inicial
inicial (mg L) (mg L)
NO5’ NH,"
OA-H;0, 20.0 2.5 16.9
EF 384 9.5 1.6 8.8
FEF 10 1.2 8.4

Tabla 4.13- Concentraciones de iones nitrato y amonio y porcentaje de nitrégeno
inicial transformado para los diferentes métodos al electrolizar una disolucion con

110 mg L' de cianazina en Na,SO,4 0.05 M apH 3.0, 100 mA cm™ y 35°C.
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4.3.7- Secuencia de reaccion propuesta para la degradacion de la cianazina
La secuencia de reaccion propuesta para la mineralizacion de la cianazina en
medio acido por los EAOPs ensayados se presenta en la figura 4.56. El principal
oxidante considerado es el BDD(*OH) en OA-H,0,, ademas de *OH en EF y FEF.
La radiacion UVA en FEF mejora la generacion de *OH por la reaccion 1.39.
El proceso de mineralizacion se inicia con una desalquilacion del grupo
metilpropionitrilo de la cianazina para dar desisopropil atrazina, que o bien pierde
posteriormente el grupo etilo, formandose la desetil desisopropil atrazina o bien
sufre una desaminacion y decloracion con hidroxilacion para generar acido
cianurico, con liberaciéon de iones Cl', NO5" y NH,".
La oxidacion de la desetil desisopropil atrazina también produce acido ciantirico y
amelina si la hidroxilacion no es total. La degradacion de la amelina y del acido
ciandrico provoca la apertura del anillo heteroaromdtico para dar compuestos
lineales como el acido formico y el 4cido oxamico, que liberan iones NO; y NH,".
Estos 4cidos se mineralizan directamente con BDD(*OH) en OA-H,O,, mientras
que en EF y FEF se forman complejos intermedios de Fe(Ill)-oxamato y Fe(III)-
formiato que principalmente son destruidos por BDD(*OH) y en FEF son
fotolizados también por la radiacion UVA con pérdida de ion Fe*" (Brillas et al.,

2009; Almeida et al., 2011).
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Figura 4.56- Secuencia de reaccion propuesta para la mineralizacion de la
cianazina en medio &cido por oxidacion anddica, electro-Fenton y foto electro-

Fenton con anodo de BDD y catodo de difusion de oxigeno.
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5- Conclusiones

1- Los EAOPs oxidacion anddica con catodo de acero, oxidacion anodica con
electrogeneracion de peroxido de hidrogeno, electro-Fenton y foto electro-Fenton,
utilizando en todos los casos el BDD como material anddico, son métodos eficaces
para el tratamiento y descontaminacion de aguas residuales que contengan
herbicidas s-triazinicos, consiguiéndose, a las 6 horas de tratamiento, porcentajes
de mineralizacion entre el 55 y el 98% segun el método y las condiciones

experimentales empleadas.

2- El método FEF es el que presenta mejores resultados entre los ensayados,
debido a una mayor presencia en el medio del principal reactivo oxidante, el
radical hidroxilo, proveniente de la produccion en el anodo, en el seno de la
disolucion por la reacciéon de Fenton y como producto de la reaccion entre la
radiacion UVA y los complejos de Fe(Ill). Ademas, cabe destacar, que los acidos
carboxilicos de cadena corta que se generan por ruptura de la molécula del
herbicida, forman complejos con Fe(Ill) que son rapidamente fotolizados por la

radiacion UVA.

3- La eleccion de las mejores condiciones experimentales y del método 6ptimo
para la degradacion de los herbicidas se ha realizado teniendo en cuenta también la
eficiencia de corriente de mineralizacion (MCE), el porcentaje de herbicida
eliminado y el coste energético. Se observa que el porcentaje de herbicida
mineralizado aumenta con la intensidad de corriente aplicada, pero a su vez,
disminuye el MCE y aumenta el coste energético. Los métodos més oxidantes son
los que suponen costes energéticos mayores y también mejores mineralizaciones.
Por todo ello se puede concluir que, dado que las diferencias entre los porcentajes
mineralizados a 300 y 450 mA no son muy significativas y que el coste energético
es menor a intensidad mdas baja, las condiciones Optimas de degradacion de
herbicidas s-triazinicos son el método FEF, pH 2.0-3.0 y 300 mA de intensidad de

corriente.
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4- Los valores de MCE obtenidos a diferentes concentraciones iniciales del
compuesto tratado, muestran que se consigue mayor eficiencia cuanto mayor es la
concentracion inicial del herbicida, puesto que al haber mayor concentracion de
materia organica en el medio se minimizan las reacciones parasitas, por ser una via

preferente el ataque del radical hidroxilo sobre la molécula organica.

5- El seguimiento de la evolucion de los herbicidas mediante HPLC ha permitido
comprobar que su desaparicion verifica una cinética de pseudo-primer orden para

todos los procesos

6- Por HPLC en fase reversa se comprueba que el 4cido cianurico es el intermedio
heteroaromadtico persistente comun en la degradacion de los tres herbicidas que se

mineralizan mediante EAOPs.

7- Durante la degradacion de los herbicidas se liberan iones inorganicos cuya
concentracion se siguid por cromatografia idnica. En el tratamiento de la atrazina y
de la cianazina se libera i6n cloruro que desparece del medio en forma de Cl, y en
el caso de la desmetrina se acumula i6n sulfato. El nitrégeno inicial de las
moléculas se transforma principalmente en i6n nitrato, en ibn amonio en menor
cuantia y dependiendo de la capacidad oxidante del método aplicado y en

compuestos N,Oy volatiles.

8- Se propone una secuencia de degradacion por EAOPs para cada uno de los

herbicidas, coherente con los resultados experimentales obtenidos.
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