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CONTENIDOS Y ESTRUCTURA DE LATESIS

En esta Tesis Doctoral, se estudia la aplicacion de nuevas alternativas a los sistemas de
oxidacion tradicionales para la eliminacion de compuestos organicos emergentes de las
aguas, considerando el medio de contraste diatrizoato sédico como compuesto modelo.
Los resultados experimentales obtenidos y la discusién de los mismos se presentan en

esta Memoria divididos en seis Capitulos.

El primer Capitulo, dedicado a la introduccion del trabajo desarrollado en la Tesis,
comienza analizando la problemética actual de la contaminacion de las aguas por
productos farmacéuticos y concretamente por el diatrizoato. En este Capitulo, también
se discuten los resultados obtenidos por diferentes métodos de tratamiento para su

eliminacidén. A continuacion, se exponen los objetivos de la Tesis.

El segundo Capitulo aborda el estudio de la eficacia del reactivo Fenton, de las sales
de Hierro (111) y de Hierro (VI), asi como los procesos de oxidacion basados en el uso
de radiacion ultravioleta (UV), UV/H,0,y UV/K;S,0g en la degradacion de diatrizoato
en medio acuoso. Debido a la extendida aplicacion de estos procesos, se estudié la
influencia que sobre los mismos ejerce, la naturaleza de la matriz en estos procesos de
degradacion, seleccionandose como matriz de referencia, una muestra de agua
superficial. Por altimo, se evaluo la variacion de la toxicidad y del carbono orgéanico

total en la disolucidn, para cada uno de los sistemas de tratamiento utilizados.

En el tercer Capitulo, se exponen los resultados obtenidos al tratar, con radiacion
gamma, aguas contaminadas con diatrizoato. Se estudia el efecto de los parametros
operacionales (velocidad de dosis, concentracion inicial de contaminante, pH) y de la
presencia de diferentes aniones inorganicos en la degradacion del contaminante.
Ademas, se evalla la influencia de la matriz del agua (ultrapura, superficial y residual)
y la evolucién del carbono organico total y la toxicidad del medio acuoso en funcién de
la dosis de radiacién adsorbida. Los productos de degradacion, asi como el mecanismo

involucrado también se presentan en este Capitulo.



En el cuarto Capitulo, se analiza el efecto que tiene la radiacion gamma sobre
diferentes carbones activados comerciales. Asi, este Capitulo se centra,
fundamentalmente, en el estudio de las modificaciones quimicas y texturales que sufren
los carbones activados por las diferentes especies radicalarias generadas en el proceso

radiolitico del agua.

En el quinto Capitulo, se exponen los resultados obtenidos al tratar, con radiacion
gamma y carbon activado, aguas contaminadas con diatrizoato. Se profundiza en el
estudio de la accién que tiene la adicion de diferentes carbones activados en la
degradacién radiolitica del diatrizoato. Para ello, se han abordado la cinética del proceso
radiolitico del compuesto en presencia de carbones activados con diferentes
caracteristicas quimicas y texturales, el mecanismo implicado y la influencia de las
caracteristicas fisicas y quimicas de los carbones en el rendimiento del proceso

conjunto.

El sexto Capitulo estudia el papel que juega el carbon activado en la fotodegradacion
catalitica del diatrizoato mediante el Proceso de Oxidacion Avanzada basado en
radiacion UV en presencia de carbon activado. Se evalGa la influencia de las
caracteristicas texturales y quimicas de los carbones activados, tanto originales como
irradiados, en el rendimiento de la degradacion y se propone el mecanismo a traves del

cual se potencia la degradacion del contaminante en presencia de carbon.

Los resultados del trabajo de investigacion realizado durante el desarrollo de esta Tesis

Doctoral se recogen en los siguientes articulos publicados:

¢ Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lopez Pefalver, Manuel Sanchez Polo, José
Rivera-Utrilla. lonic X-ray contrast media degradation in aqueous solution
induced by gamma radiation. Chemical Engineering Journal. 195-196, Pages
369-376 (2012).

% Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lopez Pefialver, Manuel Sanchez Polo, José

Rivera-Utrilla. Degradation of X-ray contrast media diatrizoate in different



water matrices by gamma irradiation. Journal of Chemical Technology and
Biotechnology (2013).

Los Capitulos II, IV, V y VI de la presente Tesis Doctoral recogen parte de la

investigacion realizada que se encuentran pendientes de publicacion. A continuacion se

detallan los autores y titulo correspondiente a dichos trabajos:

X/
L X4

X/
L X4

Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lépez Pefialver, Manuel Sanchez Polo, José
Rivera-Utrilla. Use of salts of iron and ultraviolet radiation for degradation of
contrast media diatrizoate. Chemical Engineering Journal (En preparacion,
2013).

Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lopez Pefialver, Manuel Sanchez Polo, José
Rivera-Utrilla. Surface modification of activated carbon by gamma irradiation.
Carbon (En preparacion, 2013).

Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lopez Pefialver, Manuel Sanchez Polo, José
Rivera-Utrilla. Removal of X-ray contrast media diatrizoate using gamma
radiation and activated carbon simultaneously. Applied Catalysis B:

Environmental (En preparacion, 2013).

Inmaculada Velo Gala, Jesus J. Lopez Pefialver, Manuel Sanchez Polo, José
Rivera-Utrilla. Activated carbon as photocatalyst of reactions in aqueous phase.

Applied Catalysis B: Environmental (En preparacion, 2013).

Los resultados mas relevantes de esta Tesis Doctoral se han presentado, ademas, en los

siguientes congresos cientificos:
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XI Reunion del Grupo Espariol del Carbén (GEC). Badajoz, Espafa, Octubre
2011.

7"ANQUE International Congres. Oviedo, Espafia, Junio 2010.
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1. PRODUCTOS FARMACEUTICOS EN EL MEDIO AMBIENTE. LOS
MEDIOS DE CONTRASTE.

El agua es un recurso natural imprescindible para la sostenibilidad del medio ambiente
y en consecuencia, para la vida humana. A pesar de esta evidencia, el desarrollo
econdmico ha estado unido al uso inadecuado de este recurso, lo que ha
desencadenado el deterioro de su calidad. Con la implantacién de diferentes medidas,
tanto legislativas como tecnoldgicas, encaminadas a detectar y paliar la presencia de
contaminantes, la lista de nuevos compuestos quimicos potencialmente peligrosos se
ha visto notablemente incrementada, y por tanto, la necesidad de investigar sobre
nuevas medidas que eviten la contaminacion del agua y los riesgos que se derivan de

ella.

Actualmente, existe un creciente interés en el reconocimiento de nuevos compuestos
quimicos potencialmente peligrosos para la salud humana y de los ecosistemas [1]. A
dichos compuestos se les denomina contaminantes emergentes y, aunque su presencia
en el medio ambiente no es nueva, si lo es la preocupacion por las consecuencias que
pueda tener su presencia en los ecosistemas. Los dafios que pueden causar resultan
dificiles de precisar por motivos tales como: las pequefias concentraciones en las que
estan presentes, la simultaneidad con otros compuestos en el medio, el
desconocimiento de sus productos de degradacion y su potencial efecto acumulativo,
entre otros. Estos contaminantes orgdnicos se liberan de forma continua en el medio
ambiente como consecuencia de su uso en la industria, la atencion médica, la
agricultura, los bienes de consumo y actividad en el hogar. En el conjunto de
contaminantes emergentes, estdn incluidos gran variedad de compuestos de uso
habitual como son aditivos para combustibles, productos de cuidado personal,

pesticidas, tensioactivos, productos farmacéuticos, [2, 3] etc.

La consideracion de algunos de ellos como contaminantes emergentes es relativamente
reciente, especialmente los denominados como Productos Farmacéuticos y de
Cuidado Personal (Pharmaceuticals and Personal Care Products, PPCPs) [4-9]. Los

PPCPs se refieren, en general, a un gran nimero de compuestos quimicos de
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naturaleza organica, ampliamente consumidos por la sociedad moderna, y en el que se
incluyen: cosméticos (cremas, perfumes, maquillajes), productos de uso doméstico
(desengrasantes, limpia cristales, detergentes) y, principalmente, productos
farmacéuticos de muy diversa indole que son utilizados en el tratamiento y prevencion

de las enfermedades en seres humanos y en animales [4].

La deteccion de los PPCPs en las aguas se debe a actividades humanas relacionadas
con la higiene personal, residuos de la industria farmacéutica, residuos hospitalarios,
productos farmacéuticos utilizados con fines terapéuticos y lixiviados de vertederos,
entre otros. La escalada en el numero y cantidad de medicamentos consumidos y la
desconcertante variedad y cantidad de productos de higiene personal, han dado lugar a
la fabricacion de decenas de miles de nuevas y complejas sustancias quimicas, que son
introducidas en el medioambiente en grandes cantidades, y de las que se desconoce,

incluso, su comportamiento quimico y, mucho mas, su impacto ambiental.

Entre los fArmacos que han sido detectados en los sistemas acuéticos, por su potencial
peligrosidad destacan los anticonceptivos, analgésicos, antiinflamatorios, esteroides,
antibioticos, antiepilépticos, beta-bloqueantes y medios de contraste utilizados en las
exploraciones con fines diagnosticos [10]. De entre todos ellos, nos centraremos en los
medios de contraste empleados en el diagndstico mediante técnicas de imagen, debido
a su resistencia frente a los tratamientos convencionales de las aguas urbanas, lo que
origina una creciente acumulacion en el entorno. Los medios de contraste yodados
(ICM) se consideran uno de los PPCPs de alto riesgo y, por tanto, es necesario
profundizar en el conocimiento de los efectos a su exposicion a largo plazo para la
salud, asi como en el uso de nuevos tratamientos que faciliten su eliminacion de las

aguas [5].

En los ultimos afios el uso de ICM ha aumentado considerablemente debido al fuerte
incremento que han experimentado los procedimientos de diagnostico basados en la
obtencioén de imagenes. Este hecho, ha dado lugar a que el consumo mundial de los
medios de contraste derivados del benceno triiodado sea unas 3500 toneladas por afio

[7, 11, 12]. Los ICM se emplean en la obtencion de imdgenes para el diagndstico en
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tejidos blandos, organos internos y vasos sanguineos, y puede administrarse en
humanos en dosis de hasta 200 g por sesion de diagnostico, siendo excretados sin

transformar por el organismo [13, 14].

Los ICM se pueden clasificar como i6nicos o no idnicos, dependiendo de los
sustituyentes presentes en las posiciones 1, 3 y 5 del anillo bencénico. Los primeros,
poseen un grupo carboxilico terminal y en solucion acuosa, se encuentran disociados,
lo que les confiere una mayor osmolaridad'; a este grupo pertenece el medio de
contraste diatrizoato sédico (DTZ). Los de tipo no idnico, se obtienen mediante la
combinacion de un medio de contraste dcido con un azicar o un alcohol polivalente,
de manera que cuando se encuentra en disolucion no se disocian, constituyendo una
particula eléctricamente neutra y poseen una baja osmolaridad (ejemplos de ICM no

i6nicos son los compuestos iopromida, iopamidol e iomeprol).

2. MEDIOS DE CONTRASTE: PRESENCIA EN EL MEDIO AMBIENTE Y
RIESGOS ASOCIADOS

Los ICM han sido detectados en aguas residuales domésticas y procedentes de
hospitales [14-20], cuyo destino son las estaciones de tratamiento de aguas residuales
urbanas, en donde estos compuestos, mediante los tratamientos convencionales
implantados en dichas instalaciones, no son degradados, como demuestra el hecho de
haber sido detectados en los efluentes entrada a dichas instalaciones y en las aguas una
vez tratadas [15, 19, 21, 22]. Por tanto, los sistemas convencionales de tratamiento de
las aguas residuales urbanas no son adecuados para el tratamiento de este tipo de
contaminantes. Como consecuencia de ello, los ICM son vertidos al medio ambiente
donde han sido detectados en aguas superficiales [15, 17, 19, 23] y subterraneas [18,
19, 24] e incluso, en aguas destinadas a consumo humano [17, 22, 23, 25]. En la Tabla
1, se recogen las concentraciones de ICM encontradas en las diferentes etapas del ciclo

del agua.

1 : .7 , o
La osmolaridad se define como la concentracion molecular de todas las particulas osmoticamente
activas contenidas en una solucion.
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Tabla 1. Ejemplos de concentraciones (ng L) de ICM medidos en diferentes aguas.

Concentracion

Compuesto Tipo de agua (ng LY Pais Ref
Agua superficial 230
. Salida EDAR 4100 .
Diatrizoato Entrada EDAR 1300 Alemania [19]
Agua subterranea 30
Agua superficial 2000
Diatrizoato Agua potable 1200 Alemania [17]
Salida EDAR 1140
o Agua superficial 110-140 .
Diatrizoato /{igua ;)otable 60 Alemania [16]
Diatrizoato 1200 Alemania [13]
Diatrizoato Agua subterranea 1100 Alemania [18]
. Entrada EDAR 10800 .
Diatrizoato Salida EDAR £010-2730 Australia  [15]
Entrada EDAR 10200 .
lohexol Salida EDAR 1570-10700 Australia — [13]
Iohexol Agua superficial 40-86 Alemania  [23]
Entrada EDAR 1600
Iomeprol Salida EDAR 1300 Alemania [19]
Agua superficial 100
Iomeprol Entrada EDAR 10200 Australia  [15]
Iomeprol Agua superficial 100-160 Alemania  [23]
Iopamidol Agua subterranea 300 Alemania [18]
Entrada EDAR 4300
. Salida EDAR 4700 .
Iopamidol Agua superficial 490 Alemania [19]
Agua subterranea 160
. Entrada EDAR 10500 )
Iopamidol Salida EDAR 560 Australia  [15]
Iopamidol Agua superficial 210 Alemania  [23]
Salida EDAR 590
Iopamidol Agua superficial 180-300 Alemania [16]
Agua potable 70
Salida EDAR 1170-4030 Corea
Iopromida Agua superficial 20-361 (Sur) [26]
Agua potable <1.0
_ Entrada EDAR 6600
Iopromida . Espafia [21]
Salida EDAR 9300
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Tabla 1 (Continuacion). Ejemplos de concentraciones (ng L) de ICM medidos en

diferentes aguas.

Concentracion

Compuesto Tipo de agua Pais Ref
p p g (ng L—l)
Entrada EDAR 7500
) Salida EDAR 8100 .
Iopromida Agua superficial 100 Alemania [19]
Agua subterranea <10
Entrada EDAR <17
Salida EDAR 4.6
I i A 22
opromida Agua superficial 2.2 US [22]
Agua potable 4.6
Iopromida Agua subterrdnea 168 Australia  [22]
Topromida Salida EDAR 152-2670 Corea )1
(Sur)

: Entrada EDAR 10700 .
Iopromida Salida EDAR 1580 Australia  [15]
Iopromida Agua superficial 76-100 Alemania  [23]

A ficial 1600
Iopromida gtia superticia Alemania [17]
Agua potable <50
Salida EDAR 3070
Iopromida Agua superficial 150 Alemania  [16]
Agua Potable 40

El problema se agudiza atin més si se considera el hecho de que estos compuestos se
han detectado en las aguas subterraneas y superficiales utilizadas para consumo
humano, sistemas de riego y en los lodos procedentes de depuradoras reutilizados
como abono para la agricultura, habiéndose determinado valores del orden de pg-L™
[17, 27]; incluso se ha encontrado el contraste iodado diatrizoato sddico en el agua de
bebida, lo que supone una ingesta de 0.17 pg-d' de diatrizoato sodico para un
consumo medio de agua de 2 L-d”, valores determinados en estudios realizados sobre

el agua potable en Alemania [28-30].

Ternes et al. 2000, estudiaron la presencia de medios de contraste yodados -
diatrizoato, iopamidol, iopromida y iomeprol - en las aguas residuales municipales de
Alemania, en efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales, rios y aguas

subterraneas [19]. Se encontraron los cuatro compuestos en todos los medios
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acuaticos, con una concentracion media de 4.10 pg-L™ para el diatrizoato a la entrada
de las estaciones depuradoras de aguas residuales, sin existir evidencias de

degradacion de dicho compuesto.

Busetti et al. 2008, detectaron concentraciones similares para dicho compuesto en los
efluentes de las plantas de tratamiento de aguas residuales convencionales tanto en el
tratamiento secundario como en el terciario. También se detecté en muestras de una
planta de tratamiento avanzado de fangos activados de aguas residuales y en una
planta de reciclaje de agua por microfiltracion y 6smosis inversa en Perth, Australia,
midiéndose una concentracion de 10.80 pg'L™' de diatrizoato a la entrada de las

instalaciones [15].

Ante esta situacion, se han llevado a cabo estudios de degradacion, tanto mediante el
uso de procesos bioldgicos como quimicos, obteniendo como resultado, la escasa
degradacion de los ICM junto con la nula mineralizacion de estos compuestos [19, 31-
33]. Esta persistencia, junto con su alta solubilidad en agua, supone un problema

desde el punto de vista medioambiental.

La toxicidad de los ICM esta determinada por su propiedades lipofilicas y por su
capacidad de provocar eventos electrofisiologicos en los organismos vivos. La primera
de estas capacidades, incrementa la afinidad del ICM por las proteinas, su toxicidad y
su predisposicion para provocar reacciones generales en el organismo. Esto es mas
probable en los ICM de tipo i6nico, los cuales presentan ademas, la capacidad de
disociarse en particulas cargadas eléctricamente, las cuales pueden influir en los
eventos electrofisiologicos del organismo, como por ejemplo, la transmision del
impulso en el sistema nervioso central y periférico, asi como en el sistema
cardiovascular, lo que produce una serie de efectos no deseados en los organismos
vivos. Asi, los medios de contraste no idnicos presentan menor riesgo potencial para el
medio ambiente ya que la hidrofilia y la ausencia de cargas eléctricas, se traduce en
menor unidén con las proteinas, menor inhibiciéon enzimatica y escaso efecto sobre la

funcion de las membranas biologicas [5, 30, 34].
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Por ultimo, queda sefialar que al incremento en el uso de medios de contraste iodados,
su persistencia en el medio y el desconocimiento de los posibles efectos perjudiciales
que tanto estos compuestos como sus metabolitos pueden generar, hay que afadir el
hecho de que los medios de contraste iodados son los principales contribuyentes a la
carga total de compuestos organicos halégenos absorbibles existentes en el medio [7,
11, 35-37], siendo éste un pardmetro contemplado como sustancia contaminante a
regular en la legislacion vigente (Anexo 3 de la Ley 16/2002 de prevencion y control

integrados de la contaminacion, BOE N°157, de 2 de julio de 2002).

Por presentar un riesgo mayor para los organismos vivos de los ecosistemas acuaticos,
se selecciond el medio de contraste idnico diatrizoato sddico (DTZ) para el estudio de
las diferentes vias de degradacion que se abordan en la presente Tesis Doctoral. El
diatrizoato sddico se utiliza en los hospitales desde los afios cincuenta, en imagenes de
radiodiagnoéstico del sistema vascular y el flujo sanguineo. Presenta una elevada
polaridad, es muy estable y quimicamente inerte, como demuestra el hecho de que,
transcurrida varias horas tras su aplicacion, se elimina por la orina o heces sin
metabolizar. Por tanto, este compuesto se incorporara a los efluentes de entrada de las
plantas de tratamiento de aguas residuales urbanas, las cuales no estan preparadas para

su eliminacion.

El diatrizoato sodico es un derivado del 2, 4, 6-triyodobenceno, con tres atomos de
yodo unidos a un anillo aromatico en posiciones 2, 4 y 6; el resto de grupos
funcionales del anillo lo constituyen un grupo carboxilico en posicion 1 y dos grupos
amida en posicion 3, 5. Este compuesto presenta tres pK, (equilibrios mostrado en las
reacciones 1-3) [38], mostrandose en la Figura 1, el diagrama de especies de cada una
de las formas protonadas y/o desprotonadas que puede presentar el diatrizoato en
funcion del pH del medio.

S1s5 852 pK,, = 1.17 (1)

52583 pK,, = 8.03 (2

S35 54 pKq, =11.24 3)
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Figura 1. Diagrama de especies del Diatrizoato en funcion del pH del medio.

El diatrizoato no se mineraliza en el medio ambiente [6, 31] pero puede degradarse,
formando como resultado subproductos estables y potencialmente mas perjudiciales
que el compuesto de partida [13, 31, 32]. Asi, tanto el medio de contraste como los
posibles derivados de su degradacién, aumentan su concentracion en el medio y
posibilitan su acumulacion en la cadena alimentaria, con los consecuentes efectos
nocivos que pueden generar en los seres vivos. Existen estudios que revelan su
potencial efecto toxico para el sistema renal de animales y humanos [39, 40]. Ademas,
la descomposicion del diatrizoato en el medio, libera los grupos amino que pueden

actuar como carcinogénicos y/o mutagénicos [34].

Por todo lo expuesto y, aunque a dia de hoy, resulte aun imposible evaluar los efectos
que la exposicion continuada a este tipo de sustancias puede tener, el medio de
contraste diatrizoato se ha convertido en un contaminante emergente cuya presencia en
el medio acuatico es necesario tratar de forma adecuada.

3. ESTUDIOS PREVIOS DE DEGRADACION DE DIATRIZOATO SODICO

3.1- Degradacioén por tratamientos bioldgicos

El diatrizoato sddico (DTZ) se presenta como el medio de contraste mds resistente a la

biodegradacion [31, 32]. Ademas, diferentes estudios muestran [6, 19, 23, 31, 41], que
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el DTZ es un compuesto que no se elimina en un grado apreciable con los tratamientos
biologicos cléasicos de las plantas de tratamiento de aguas residuales, detectdndose en
todas los pasos del ciclo del agua. Resulta dificil extraer conclusiones generales acerca
de las concentraciones determinada para este compuesto, ya que los estudios de
seguimiento se hicieron en diversas regiones geograficas, en medios y momentos muy
variados; no obstante, se puede concluir que el medio de contraste diatrizoato ha sido
detectado en los efluentes de estaciones depuradoras, aguas superficiales y
subterraneas en diferentes concentraciones [23, 28, 41-43]. También los valores de la
constante de degradacion biologica (L-ge ' -d™) calculados en sistemas tradicionales de
fangos activados en depuracion de aguas residuales, con valores inferiores a 0.1 para

diatrizoato [44], indican una degradacion inferior al 20% del compuesto.

Los estudios de biodegradacion realizados han obtenido resultados muy dispares en lo
que se refieres a los niveles de degradacion del DTZ, pero tienen en comun el hecho
de obtener como subproductos de degradacion, metabolitos estables mas

contaminantes que el producto original.

Kalsch 1999, estudié la degradacion del medio de contraste yodado diatrizoato
mediante fangos activados [31]. Los resultados obtenidos mostraron que la
degradacion del diatrizoato por este sistema, tanto en condiciones aerdbicas como
anaerdbicas, fue muy baja lo que sugiere que esta sustancia no es retenida en las
plantas de tratamiento de aguas residuales. Los resultados concluyeron que el
diatrizoato si se transforma en diferentes subproductos, no observandose
mineralizacion del DTZ, y los metabolitos formados permanecian estables en la
mayoria de los casos. Si a este hecho se le suma la propiedad que poseen estos
compuestos, de ser altamente hidrofilos, se corrobora el resultado de que no son
adsorbidos por los solidos de lodos activados. Por lo tanto, el diatrizoato y sus

subproductos de degradacion pueden alcanzar las diferentes partes del ciclo del agua.

Joss et al. 2006, estudiaron el diatrizoato, junto con otros veinticuatro productos
farmacéuticos, hormonas y fragancias, bajo condiciones tipicas de las plantas

convencionales de tratamiento de aguas residuales urbanas [44]. Los distintos
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compuestos en estudio, se agruparon en tres subunidades en funcion del valor de su
constante de degradacioén biologica obtenida en las condiciones de experimentacion
que simulaban una planta de tratamiento por fangos activados y un biorreactor de
membrana. La conclusion obtenida fue que las plantas de tratamiento tradicionales no
estan preparadas para la eliminacion de este tipo de compuestos pues s6lo cuatro de
los estudiados se degradaron en mas del 90%; el compuesto diatrizoato no se
encontraba entre ellos, con una constante de degradacion bioldgica inferior a 0.1 L gsg

1 4-1 .
d” para ambos procedimientos.

Kormos et al. 2010 propone un sistema de tratamiento consistente en un lecho
microbiano en agua sobre sedimentos procedentes de rios, en contacto con la
disolucion de DTZ. Al igual que en el resto de procesos biologicos, la
biotransformacion de DTZ es nula, sin embargo, si se degradan por este sistema, los

ICM no i6nicos estudiados (iopamidol, iomeprol, iohexol) [45].

Rode et al. 1998 llevaron a cabo la descomposicion de DTZ por medio de la actuacion
del hongo Trametes versicolor. Las conclusiones de este estudio muestran que el 85%
del medio de contraste era transformado a los 30 dias de exposiciéon y que ademas, la
adicion de 0.1 mM de DTZ al medio, inhibia el crecimiento del hongo, a los 14 dias,

en un 33% [46].

3.2- Degradacién por tratamientos quimicos

Tras quedar patente su resistencia a los tratamientos convencionales en las estaciones
depuradoras de aguas residuales urbanas, se estudio la degradacion del compuesto

diatrizoato mediante el uso de diferentes procesos de oxidacion avanzada.

Ternes et al. 2003, en base a los tratamientos de las agua residuales, desarrollados en
plantas piloto, basados en procesos de ozonizacion y de radiacion ultravioleta, en este
ultimo caso con fines de desinfeccion, propone su uso en la eliminacion del DTZ [47].
Los resultados obtenidos mostraban que al finalizar el tratamiento, seguia detectdndose

el DTZ en concentraciones apreciables. Asi; cuando se empleaba el tratamiento con
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0zono, en una concentracién de 15 mg L™, la eficiencia de eliminacién del diatrizoato
no superaba el 14%; al aplicar radiacion UV se alcanzaba el 25%; y al aplicar el
sistema combinado radiacion UV y de perdxido de hidrogeno se obtenia un valor

maximo de degradacion del 36%.

Baus et al. 2004 estudiaron la degradacion de los ICMs, tanto i6nicos como no
16nicos, mediante procesos de ozonizacion. En el caso de los ICMs no idnicos se
alcanzaban porcentajes de degradacion superiores los obtenidos para contraste i6nicos.
En el caso del DTZ, para una concentracion inicial de 10 pg L, se observaba que el
porcentaje degradado dependia del pH de trabajo, de manera que para un pH=6.0 el
DTZ no se degradaba, mientras que para una pH=8.0, se alcanzaban porcentajes de
eliminacion del 30% y del 55%, cuando los tratamientos se llevaban a cabo en

ausencia y en presencia de perdxido de hidrogeno, respectivamente [48].

Seitz et al. 2006 estudiaron la eliminacion de cinco medios de contraste yodados,
i6nicos y no ioénicos, durante el tratamiento de agua potable en una estacion de
potabilizacion de aguas nmediante una combinacion de procesos de
coagulacion/floculacion, ozonizacion intermedia, filtracion en linea y la adsorcion
sobre carbon activado. El porcentaje de eliminacion del DTZ, tras cada uno de los
procesos resenado, fue nulo, lo que no ocurria con los ICMs no idnicos (iomeprol,
iopromida, iopamidol, iohexol), para los cuales se alcanzaban porcentajes de

eliminacion del 70% [25].

J. Real et al. 2009, estudiaron ademas de la degradacion del diatrizoato por ozono y
radiacion ultravioleta, el proceso oxidativo Fenton [49]; los experimentos se
relacionaron con diferentes sistemas de aguas naturales como son agua mineral
comercial, aguas subterraneas y aguas superficiales. El compuesto diatrizoato
demostrd una gran resistencia a los tratamientos de ozono y una mejor respuesta al uso

de los sistemas basados en radiacion ultravioleta.

Recientemente, Sugihara et al. 2013 degradaron este medio de contraste mediante

radiacion UV-A, empleando como catalizador el 6xido de titanio [50], alcanzando un
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porcentaje de eliminacion del 65%, tras 1 hora de tratamineto. Sin embargo, cabe
sefialar que la aplicacion de este sistema requeria de la adicion de una concentracion

elevada de TiO,, lo que hace disminuir la eficacia del sistema.

Gur-Reznik et al. 2011 propone la eliminacion del diatrizoato mediante plasma no
térmico. Dicho sistema de tratamiento permite alcanzar porcentajes de degradacion del
100% tras 6 horas de tratamiento, para una concentracion inicial de 65 pg L' de DTZ
en agua ultrapura. También, estudi6 la influencia de la matriz acuosa en el porcentaje
de eliminacién del DTZ, reduciéndose el porcentaje degradado al 70%, cuando se
empleaba como matriz de referencia los efluentes procedentes de estaciones
depuradoras de aguas residuales urbanas, y el porcentaje se reducia al 25% cuando

consideraba como matriz de referencia la salmuera [51].

Por ultimo, cabe sefalar otros estudios de degradacion basados en la actividad
catalitica del paladio; Hennebel et al. 2010 utilizaron nanoparticulas de paladio
biogénicas, tanto en suspension como soportadas en membranas de polisulfona,
consiguiendo la deshalogenacion de 20 mg L' de DTZ, en porcentajes del 100% y de
77%, respectivamente [52]. Knitt et al., 2007, mediante un tratamiento reductor en
agua saturada con gas hidrégeno en combinacion con catalizadores de paladio y niquel

poroso, obtuvieron porcentajes de deshalogenacion para el DTZ del 100% [53].

La revision bibliografica realizada revela que los sistemas usuales de tratamiento de
las aguas residuales urbanas se muestran ineficaces en el tratamiento de los contrastes
iodados. El comportamiento de los ICMs no i6nico e ionico difiere el uno del otro en
cuanto a la eficacia que muestran los PAOs estudiados en su eliminacion, resultando
los contrastes ICMs i6nicos mas resistente a los tratamientos. El porcentaje eliminado
de DTZ depende tanto del sistema de tratamiento considerado como de la naturaleza

de la matriz acuosa.

Finalmente, con el fin de recoger y comparar la eficacia de todos los tratamientos
aplicados hasta la actualidad en la eliminacion del DTZ, se muestran en la Tabla 2 los

resultados obtenidos para los diferentes tratamientos considerados. Es interesante
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destacar que, independientemente de los porcentajes de degradacion del compuesto
original que se obtengan, no se consigue la mineralizacion del DTZ inicial en grado

alguno.

Tabla 2. Estudios previos de degradacion biologica y quimica de diatrizoato sodico.

DTZ, Tratamiento v . Ref
degradacion
35.28 uM Tratam. biologico, fangos activados 7 [31]
(20 mg L")  (aerobio y anaerobio)
20uM  Fotocatalisis, UV-A TiO, (1 g L™) 65 [50]
500 ng L ETAP: coagulacion/floculacion, 0 [25]
ozonizacion intermedia, filtracion en linea
y adsorcidn sobre carbon activado
10pg L Ozono (1.5 mg L™): [48]
pH 6 0
pH 8 30
pH 8 + H,0, 55
5.7 ng L' Ozono (15 mg L 14 [47]
Ozono (15mg L") + UV 36
Ozono (15 mg L + H,0, 25
1 mM Descomposicion biolodgica por Trametes 85 [46]
versicolor.
1000 mg L' Sistema en lecho de agua, 0 [45]
microorganismos y sedimentos naturales
20mgL"'  Catalisis: [52]
= Nanoparticulas de paladio biogénicas en 100
suspension.
= Nanoparticulas de paladio biogénicas 70
soportadas en membranas de polisulfona.
123 mgL"  Catalisis: tratamiento reductor en agua con 100 [53]
(20uM) gas hidrogeno (800uM), en combinacion
con catalizadores de paladio y niquel
poroso.
65 pg L™ plasma no térmico: [51]
En agua ultrapura 100
En agua residual 70

En salmuera 25
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Tabla 2 (continuacion). Estudios previos de degradacion bioldgica y quimica de

diatrizoato sodico.

DTZ, Tratamiento v . Ref
degradacion
50 uM = Ozono (70uM) 34 [54]
= UV (254nm) + H,0, (0.2mM) 91.9
= Ozono (40 mg-L™") + H,0, (5SmM) 12.9
= Fotofenton (UV=254nm; 64.70
Fe*"=0.1mM;H,0,=0.5mM) '
= Fenton (Fe2'=0.5mM; H,0,=0.5) 41.50
5uM Sistema convencional fangos activados 0 [44]
Fangos activados/reactor de membranas 0

4. FUNDAMENTOS QUIMICOS DE LOS SISTEMAS DE TRATAMIENTO
DE AGUAS APLICADOS

El hecho de la existencia de contaminantes que resisten a las tecnologias
convencionales empleadas en su eliminacidon, como es el caso del compuesto sefialado,
ha originado la necesidad de desarrollar nuevas tecnologias destinadas tanto al
tratamiento de aguas residuales industriales y/o municipales, como a las aguas usadas
para consumo. Es precisamente dentro de este contexto, en el que cobra especial

significado los sistemas de tratamiento de aguas que en este trabajo se desarrollan.

En los ultimos afios, las tecnologias conocidas como procesos de oxidacion avanzada
(POAs), aplicables en tratamientos terciarios, han demostrado ser muy eficientes en la
oxidacion de un elevado niumero de compuestos organicos e inorganicos. Este tipo de
procesos se fundamenta en la generacion de especies radicalarias altamente oxidantes,
en cantidades suficientes como para interaccionar con los compuestos organicos; estos
radicales libres son especies altamente reactivas, capaces de reaccionar con la mayor
parte de las moléculas organicas, con constantes de velocidad de reaccion muy
elevadas que oscilan entre 10°-10° M™'s™. Como resultado, el contaminante sera
oxidado hasta transformarlo en otras estructuras mas simples e incluso, lograr su

completa mineralizacion.
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El radical mas relevante en estos procesos es el radical hidroxilo (HO®) gracias a su
elevado potencial de oxidacion (2.80 V), tinicamente superado por el Flaor (3.06 V).
El radical hidroxilo es capaz de oxidar compuestos orgéanicos principalmente por
abstraccion de hidrogeno o por adicion electrofilica a dobles enlaces generandose, a su
vez, radicales organicos libres que pueden reaccionar con moléculas de oxigeno
formando un peroxiradical, que da inicio una serie de reacciones de degradacion
oxidante que puede conducir a la completa mineralizacion del contaminante. Ademas,
los radicales hidroxilos pueden atacar a los anillos aromaticos en posiciones ocupadas

por un halégeno [55-59].

La via por la que pueden generarse estos radicales altamente oxidantes, especialmente
el hidroxilo, es el aspecto que diferencia unos procesos de otros. La clasificaciéon mas

extendida de estos sistemas, es la que se muestra en la Tabla 3.

Tabla 3. Tecnologias basadas en procesos de oxidacion avanzada utilizadas en el
tratamiento de aguas.

PROCESOS NO FOTOQUIMICOS PROCESOS FOTOQUIMICOS
- Oxidacién en agua sub/supercritica - UV de vacio (UVV)

- Reactivo Fenton (Fe*"/H,0,) - Fotocatalisis heterogénea

- Oxidacion electroquimica - Foto-Fenton (UV/Fe’"/H,0,)

- Ozonizacidn y radiacion
ultravioleta (UV/O3)

- Peroxido de hidrégeno y

radiacion ultravioleta (UV/H,0,)

Peroxodisulfato y radiacion

ultravioleta (UV/ K,05S,)

- Radidlisis

- Plasma no térmico

- Ultrasonidos

- Ozonizacion:
- En medio alcalino (O3/OH")
- En presencia de peroxido de hidrogeno
(O3/H0,)
- Catalitica

De las tecnologias expuestas en la tabla anterior, en el desarrollo de la presente Tesis
Doctoral, se han analizado las posibilidades que presentan para eliminar y degradar el

medio de contraste Diatrizoato sodico, los procesos de oxidacion fotoquimica por



Capitulo I 18

radiacion ultravioleta directa y con diferentes agentes oxidantes (H,O,, K,0sS,), por
accion de diferentes sales de hierro (Fe (II), Fe (III), Fe (VI)) y aplicacion de radiacion
gamma. Ademds se han desarrollado nuevos mecanismos de oxidacidon/reduccion,
basados en el uso combinado de una fuente de energia, tanto ionizante como no

ionizante, con carbon activado.

A continuacién se describen los fundamentos quimicos de las diferentes tecnologias
aplicadas en la presente Tesis Doctoral para la degradacion del diatrizoato sodico en

disolucion acuosa.

4.1- Radiolisis

El uso de las radiaciones ionizantes en la eliminacién de contaminantes se presenta
como una interesante alternativa a los tratamientos convencionales ya que pueden
degradar tanto los compuestos toxicos organicos como inorganicos y los
contaminantes biologicos. Como fuentes de radiaciones ionizantes, se pueden emplear
radionucleidos emisores gamma, entre los que destacan los radionucleidos “°Co y
P7Cs, o bien aceleradores de electrones. El empleo de éstos ultimos han
experimentado un gran auge, ya que su uso se ha mostrado como una alternativa eficaz
y econdémica en el tratamiento de efluentes industriales en los que las tecnologias

convencionales no han proporcionado buenos resultados [60-62].

Los Procesos de Oxidacién Avanzada implican la generacion in situ de radicales libres
muy reactivos, principalmente el radical HO®, que reaccionan con los contaminantes,
degradandolos e, incluso, puede llegar a mineralizarlos. En algunos casos, la via
oxidante es muy lenta, siendo necesario la participacion de especies reductores como
es el caso de los electrones solvatados (e,q) 0 los radicales hidrogeno (H"); de aqui que
se plantee el tratamiento de las aguas contaminadas con radiaciones ionizantes, como
una buena alternativa ya que la irradiacion del agua, da lugar a la formacion

simultanea de especies radicalarias oxidantes y reductoras.
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Desde 1901 se sabe que la radiacion es capaz de descomponer el agua (Figura 2), y es
precisamente en este hecho en el que se basa el tratamiento de las aguas con
radiaciones ionizantes, ya que al exponer las moléculas de agua a haces de particulas
masicas u ondas electromagnéticas de alta energia (Rayos vy, rayos X o aceleradores y
generadores de haces de electrones), se produce su ionizacién y excitacion, lo que da
lugar a la formacion de electrones altamente reactivos, iones radicales y radicales

neutros que reaccionan con los solutos presentes en el agua.

Interaccion
RY
Excitacion / H,O \jonizacién Escala
de tiempo
H,O* H,O*+ e- — 1016 p
/ \ l H,O
HO- + H30+ 1?‘14s
H-+ HO- H,+ O-
| [ 1035
—3
[ | L
Formacion de moléculas y e
P . aq
difusion de los radicales
L
e'(aq) H- HO- Hg HzOg Hg,OJr 107s

Figura 2. Especies generadas en la radiolisis del agua pura a pH neutro.

Al incidir las radiaciones ionizantes sobre el medio acuoso, éstas van perdiendo
paulatinamente su energia a través de colisiones inelasticas con las moléculas de agua,
produciéndose la ionizacidén o excitacion de dichas moléculas. La interaccion de las
radiaciones ionizantes con las moléculas de agua da lugar a su rotura, generandose
especies altamente reactivas (Reaccion 4). A través de un complejo mecanismo, se
forman especies muy activas como son: e,q, H* y HO®, iones como H;O" y moléculas
estables como: O, Hy, H,O,, (Figura 2). Todas estas especies quimicas son productos
radioliticos primarios que van a ser los que, posteriormente, interaccionen con el

contaminante y den lugar a su degradacion y/o mineralizacion.
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H,0 w» [2.8]HO" + [2.7]exq + [0.6]H" + [0.72]H,0, + [2.7]H;0* + [0.45]H, (4)

Donde los valores entre corchetes nos indican el nimero de moléculas que se han
formado cuando se absorbe una energia de 100 eV, es decir, el rendimiento
radioquimico medio del proceso, G-value, para un rango de pH 6.0-8.5 y estando el
medio libre de aire [63]. Esto supone una ventaja mas y es que, en este sistema, no es
necesario adicionar ningin compuesto quimico porque la propia molécula de agua

actiia como fuente de radicales.

Por lo tanto, el proceso de degradacion o mineralizacion de los contaminantes

presentes en el agua costa de las siguientes etapas:

e Formacion de radicales libres (sucede en tiempos del orden de 1019).
e Difusion de los radicales (tiempo del orden de 107 s).
e Reacciones inducidas entre los productos radioliticos primarios y las moléculas

de contaminante.

Diferentes estudios e informes técnicos, han demostrado que el uso de las radiaciones
ionizantes en el tratamiento de contaminante persistentes es una metodologia a
considerar cuando los tratamientos convencionales no son de aplicacion [60-62, 64-
70]. Asi, se muestran mucho mas eficaces en el tratamiento de determinados
contaminantes que las tecnologias convencionales, destacando su uso en el tratamiento
de los colorantes presentes en los efluentes de la industrial textil, donde los PAOs y los

tratamientos convencionales se muestran del todo ineficaces [60-62].

Hay que sefialar que las aguas residuales se caracterizan por tener altas
concentraciones de solutos pero, desde el punto de vista de la interaccion de las
radiaciones ionizantes, se consideran soluciones diluidas, y por tanto, la practica
totalidad de la energia suministrada se depositard en la molécula de agua, siendo
despreciable la energia depositada sobre las moléculas de soluto. La gran eficiencia
que presenta esta tecnologia en la eliminacion de microcontaminantes persistentes en

las aguas estd despertando una especial atencion en la aplicacion de estos sistemas de
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tratamiento en la eliminacion de una gran variedad de contaminantes [60-62, 68, 71,

72].

De las especies primarias originadas por la interaccion de la radiacion gamma con las
moléculas de agua, e,q, H* y HO®, las dos primeras actiian como agentes reductores y
el radical hidroxilo, como agente oxidante. Por esta razon, algunos autores se refieren
a estos tratamientos como Procesos Avanzados de Oxidacion/Reduccion (PAO/Rs)
[68]. En la Tabla 4 se recoge la concentracion de las especies formadas durante la

radiolisis del agua pura en funcidn de la dosis absorbida [72-76].

Tabla 4. Concentracion de especies reactivas generadas en agua pura en funcion de la
dosis absorbida.

Dosis absorbida Concentracion (mM)
(kGy) €aq H* HO*  Hy0,
0.1 0.03 0.01 0.03 0.01
0.5 0.14 0.03 0.14 0.04
1.0 0.27 0.06 0.28 0.07
5.0 1.35 0.30 1.40 0.35
10.0 2.70 0.60 2.80 0.70

4.2- Procesos basados en el uso de sales de hierro

En el caso de los procesos basados en el uso de sales de hierro, la velocidad de
formacion de radicales hidroxilo en estos procesos, se encuentra limitada por dos
factores: la concentracion de los cationes de hierro como catalizadores, para optimizar
la cinética de la reaccion, y la concentracion de perdxido de hidrogeno como fuente de
radicales hidroxilo. Asi, en la presente Tesis Doctoral se estudio el efecto de diferentes
sales de hierro, como catalizadores del proceso de descomposicion del perdxido de

hidrogeno en los tres sistemas que se exponen a continuacion.



Capitulo I 22

4.2. 1- Reactivo Fenton

El reactivo Fenton es un eficaz oxidante de compuestos organicos en aguas residuales
[58, 77]. Este método emplea iones de hierro como catalizadores que reaccionan con el
peréxido de hidrégeno, la sustancia oxidante, produciendo radicales hidroxilo,
responsables de la degradacion/eliminacion de los contaminantes. Bajo condiciones
acidas (pH=2-4), la generacion de radicales hidroxilo comienza cuando se ponen en

contacto ambos compuestos, de acuerdo con las siguientes reacciones [57] :

H,0, + Fe** —» HO" + HO™ + Fe** (5)

RH + HO® + H,O — ROH + H;0" = Productos oxidados (6)

4.2. 2- Reactivo Fenton-like

El reactivo Fenton-/ike es un sistema que deriva del comentado anteriormente, pero se
basa en el uso inicial de sales de Fe (III) en lugar de Fe (II). También constituye un
sistema oxidante muy eficaz, llegando incluso, en algunos casos, a superar los
rendimientos obtenidos en el reactivo Fenton. Este hecho se debe a que el 16n férrico
reacciona con el peroxido de hidrogeno, desencadenando el proceso de formacion de
radicales hidroxilo (HO®) e hidroperoxilo (HO,®*), que poseen unos potenciales de
oxidaciéon de 2.80 V y 1.25 V, respectivamente. Las reacciones en las que se basa este

sistema son la Reaccion 5 y las Reacciones 7- 12 [78, 79].

H,0, + Fe*" — [Fe* (OOH)*" + H' )
[Fe*" (OOH)]*" + H,0, « [Fe’ (HO)(HO,)]" + H' (8)
[Fe (OOH)]*" — Fe* + HO,® (9)
[Fe’ (HO)(HO,)]” — Fe*"+ HO, + HO" (10)
HO+ H,0, — H,O+ HO,' (11)

HOQO + HzOz — Oz + Hzo + HO (12)
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Como puede observarse (reacciones 7-12), los cationes de Fe’" desempefian un papel

fundamental en la generacion de radicales e iones responsables del proceso oxidante.

4.2, 3- Sales Fe (V1)

El uso de sales de ferrato como sistema de tratamiento de las aguas esta cobrando una
gran importancia, tanto en el tratamiento de las aguas residuales como de las potables,
ya que ademads de involucrar la generacion de agentes oxidantes, combina procesos de
coagulacion y actua como desinfectante. A diferencia de los dos procesos anteriores,
no necesita la adicion de perdxido de hidréogeno [80-83]. Ademads, los productos
resultantes de su descomposicion, el 16n férrico y el oxigeno, carecen de toxicidad [80,

81, 84].

A pesar de que su potencial de oxidacién es mayor en medio acido (2.20 V) que en
medio basico (0.70 V) [84], este proceso se suele realizar en valores de pH iguales o
superiores a la neutralidad, debido a la inestabilidad que el ferrato presenta a pH acido
[80, 81, 85]. El i6n ferrato de hidrégeno y el i6n ferrato son las especies estables de Fe
(VI) predominantes en medios con pH neutro y medios con pH basico,
respectivamente. A pesar de que el poder oxidante de este sistema desciende a medida
que aumenta el pH del medio (Reacciones 13-15), este tratamiento ofrece resultado

muy positivos en la eliminacion de los contaminantes presentes en las aguas [81].

H,Fe Of & H* + H,Fe0, pK=1.6 +0.2 (13)
H,Fe 0, & H* 4+ HFeO; pK =35 (14)
HFeO; © H* + Fe02~ pK =73 +0.1 (15)

4.3- Radiacion ultravioleta: fotolisis directa, UV/H>0,, UV/ K»S,0g

El uso de la radiacion ultravioleta es un método cominmente establecido para el
tratamiento de aguas potables y residuales. Esto se debe a su poder germicida y a su
alta eficiencia en la eliminacion de contaminantes orgdnicos en aguas [86-89]. Este

proceso se basa en la interaccion de la luz con las moléculas del contaminante para
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provocar su disociacion en fragmentos, los cuales, a su vez, también pueden absorber
esta luz y transformarse en CO; y H,O. La rotura de la molécula del contaminante por
la absorcion directa de luz se denomina reaccion fotolitica directa, y en el caso en el
que los responsables de su degradacion sean especies radicalarias muy reactivas, la

fotolisis se realizard de manera indirecta.

El proceso fotolitico directo utiliza la radiacion ultravioleta sin adicion de reactivos
quimicos. La efectividad del proceso fotolitico dependera de la capacidad del
contaminante para absorber la radiacién correspondiente a la longitud de onda
incidente, el rendimiento cuantico del compuesto y las caracteristicas de los productos
de fotodegradacion. En la mayoria de los casos, la ruptura homolitica origina radicales
que inician reacciones en cadena y producen productos finales de menor peso
molecular que el compuesto inicial. Ademas, en presencia de oxigeno, se producen
reacciones adicionales en las que se genera el radical superdxido el cual, a su vez,

puede reacciones con los compuestos aromaticos presentes.

Para este tipo de tratamiento se utilizan principalmente dos tipos de lamparas de
mercurio, las llamadas de media (MP) y de baja presion (LP), en funcién de la
longitud de onda de emision. El espectro de emision de las lamparas de MP incluye los
rangos UV, visible e infrarrojo, pero la intensidad relativa de emision no es igual en
todas las longitudes de onda, siendo este un aspecto que resulta de gran relevancia para
su aplicacion en la eliminacion/tratamiento de contaminantes y en procesos de
desinfeccion. Por otro lado, las lamparas de LP, emiten un haz de luz de 253,7 nm con
un 100% de efectividad relativa. Este hecho convierte a las lamparas LP en los
sistemas mas utilizados en la desinfeccion de las aguas pues la radiacion UV emitida
se encuentra proxima a la zona de maxima eficiencia en destruccion de la estructura
genética de los microorganismos que se logra a 260nm, impidiendo asi su capacidad

de replicacion [90].

La radiacion ultravioleta por si misma, no constituye un POA, pero si lo es si se
combina con un agente oxidante. La radiacion ultravioleta provocan la ruptura de

enlaces quimicos, accion que se ve reforzada si se producen en el medio, radicales
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oxidantes gracias a la adicion de compuestos como el peroxido de hidrégeno y el
peroxidisulfato potédsico. En estos procesos, la luz absorbida por las especies

precursoras provoca su transformacion en especies radicalarias altamente reactivas.

El uso combinado de UV/H,0, provoca la ruptura de la molécula de peroxido de
hidrégeno mediante la radiacion UV, produciéndose por cada molécula de H,O,, dos

radicales hidroxilo (Reaccion 16).

H,0,+ hv — 2HO’ ®=0.98 mol-Einstein”'  (16)

La adicion de perdxido de hidrogeno favorece la degradacion de los contaminantes en

el rango de pH 2.0-6.5, gracias a la formacion de especies radicalarias fuertemente

oxidantes (HO", Eo= 2.80 V; HyO,, Eg= 1.78 V; HO3, E¢=1.70 V; O, , Eg=0.59 V;
y Oy, Eg = 1.20 V) (Reacciones 11, 12, 17-20) que reaccionan con los compuestos
contaminantes presentes. Sin embargo, este proceso presenta varios inconvenientes,
destacando que su rendimiento se ve afectado por la presencia de particulas o especies
absorbentes en el medio, y que existe una concentracion maxima de peroxido de
hidrégeno a partir de la cual, la propia molécula de peréxido de hidrogeno actuaria

como atrapador de radicales hidroxilo [91, 92].

HO,™ + HO® — HO™ + HO,' (17)
HO® + 0,” — HO™ + O, (18)
0,*” + H,0, — HO®* + HO™ + O, (19)
HO® + HO"— O~ + H,0 (20)

Otro sistema de fotolisis indirecta es aquel en el que se utiliza el peroxodisulfato de
potasio (K,S;05) como especie precursora de radicales. Por si mismo, el
peroxodisulfato (S,057?) es un oxidante fuerte (E¢=2.05 V), pero debido a las bajas
velocidades de reaccién que presenta el S,Og” a temperatura ambiente, resulta
imprescindible el uso de sistemas que incrementen la velocidad del proceso. En este
caso, la radiacion UV es la encargada de acelerar la descomposicion fotoquimica del

S,05 (Reaccion 21) [93-95].
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Durante este tratamiento, se forman diferente tipos de radicales altamente oxidantes,
en funcidén de las especies presentes en la matriz acuosa, siendo uno de los mas

importantes el radical sulfato (SO4~) (Reacciones 21-24):

S,0¢+hv — 2S0Oj (21)
SO;+RH,—SO+H +RH" (22)
RH".S,07 >R+SO+H +S0j (23)
SO;+RH—R+SOZ+H" (24)

4.4- Fotocatalisis heterogénea

Los sistemas de tratamiento basados en la fotocatalisis heterogénea constituyen una de
las tecnologias mas importantes en el tratamiento de aguas contaminadas por
compuestos orgdnicos resistentes a los tratamientos convencionales. En estos sistemas,
la radiacion luminosa, comprendida en el rango visible-ultravioleta, provoca la
activacion electronica del material semiconductor que constituye el catalizador. Tras
su irradiacion con una longitud de onda adecuada, este material generara pares de
electrén/hueco los cuales son los responsables de la formacion de especies radicalarias
que intervendran en la degradacion del contaminante. Estos radicales procederan tanto
de reacciones de reduccion como de oxidacion, si son promovidas por el electrén o por

el hueco generado, respectivamente (Figura 3) [96].
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Figura 3. Activacion del fotocatalizador TiO, mediante luz UV.
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Un material puede ser considerado como un fotocatalizador siempre y cuando cumpla
requisitos tan relevantes como: presentar fotoactividad en la region espectral de la luz
UV-solar, ser biologica y quimicamente inertes, ser fotoestable y de bajo coste.
Existen una gran cantidad de materiales que pueden actuar como fotocatalizadores,
entre ellos, cabe destacar los que a continuacién se relacionan, mostrandose entre
paréntesis sus correspondientes valores de band-gap: BaTiO; (3.3 eV), CdO (2.1 eV),
CdSe (1.7 eV), Fe,03 (2.2 eV), GaAs (1.4 eV), SnO; (3.9 eV), StTiO; (3.4 eV), TiO,
(3.2¢eV), WO;3 (2.8 eV), ZnO (3.2 eV) y ZnS (3.7 eV) [97-103].

Entre los materiales usados como fotocatalizadores, cabe destacar, el papel que juega
el TiO,, ya que es uno de los mas aplicados en procesos de descontaminacién de
aguas, tanto por si solo como en combinacidon con otros materiales que actian como

agentes dopantes y/o soportes [104-107].

El uso de fotocatalizadores en la eliminacion de los contaminantes presentes en el agua
puede presentar desventajas, siendo las mas significativas su complicada retirada del
medio y la imposibilidad de su reutilizacion. Desde el punto de vista de como operan
estos materiales como fotocatalizadores, al objeto de aumentar su eficacia, es
necesario reducir la velocidad de recombinacion de los pares electron/hueco. Para ello,
se emplean diversas técnicas, tales como el dopaje del material con sélidos metalicos
sobre la superficie del semiconductor, el cual crea nuevas interfases de tipo metal-
semiconductor que altera sus propiedades eléctricas, disminuyendo/dificultando el
efecto de recombinacion. Otra de las estrategias empleadas en mejorar la eficiencia del
proceso fotocatalitico consiste en aumentar el area superficial del catalizador, con
objeto de incrementar la superficie irradiada y de mejorar el contacto
catalizador/contaminante. En los ultimos afos la investigacion en el campo de la
fotocatalisis se ha dirigido fundamentalmente a la preparacion de semiconductores de
elevada éarea superficial o bien a depositarlos sobre soportes porosos de diversa

naturaleza [108-116].

Estudios recientes se encuentran centrados en la inmovilizacién del fotocatalizador

sobre materiales porosos de carbono, obteniéndose mejoras en los materiales. Estos



Capitulo I 28

resultados se atribuyen principalmente a la elevada area superficial del material
carbonoso, que ofrece un incremento en la superficie de contacto entre catalizador y
contaminante [117-120]. Por tanto, en este caso, el carbén desempefiaria una mera
funcién de soporte poroso; sin embargo, como queda demostrado en recientes trabajos
realizados por Ania et al. 2013 [121-123], los carbones activados pueden actuar como
fotocatalizadores bajo la accion de luz ultravioleta, lo que constituye un nuevo y
prometedor procedimiento para el de tratamiento de contaminantes con multitud de

futuras aplicaciones y combinaciones ain por descubrir.

El carbon activado se ha utilizado exitosamente para incrementar la actividad
fotocatalitica del TiO, [124, 125]. Este incremento se ha atribuido a un efecto
sinérgico entre la interfase de las particulas de TiO, y carbon activado. Asi, Matos et
al. 2001 [125] estudiaron la degradacion fotocatalitica de fenol, 4-clorofenol y el
herbicida 2,4-D (2, 4- diclorofenoxiacético), en presencia de TiO, y dos carbones
activados comerciales tipo L y H. Los resultados mostraron que la presencia de carbon
activado tipo H mejord la degradacion fotocatalitica de los contaminantes y se
obtuvieron factores sinérgicos de 2.5, 2.4 y 1.3 para el fenol, 4-clorofenol y 2, 4 D,
respectivamente. Cordero et al. 2007 [108] estudiaron el efecto sinérgico en la
fotodegradacion de 4-clorofenol utilizando un carbon activado preparado a partir de
madera Tabebuia pentaphyla. El carbon fue activado usando N, o CO; en un intervalo
de temperaturas de 450 °C a 1000°C. Los resultados mostraron que el carbon activado
produce un efecto sinérgico sobre la actividad catalitica del TiO, mejorando la
degradacion de 4-clorofenol. Recientemente, en nuestro grupo de investigacion, se ha
estudiado el proceso de fotocatalisis UV/TiO,/carbén activado [96, 126, 127]; los
resultados obtenidos en el proceso de eliminacion del acido 2,4-diclorofenoxiacético
[96]. Los datos obtenidos indican que las propiedades quimicas del carbén activado
son las principales responsables del aumento de la actividad catalitica del proceso
combinado UV/TiO,/carbon activado. Asi, la reduccion de los grupos carboxilicos
presentes en la superficie del carbon activado por los electrones generados en el
proceso fotocatalitico (UV/Ti0,) favorece la generacion de radicales hidroxilo en el
medio, incrementando, de este modo, la eliminacién del 2,4-D (Reacciones 25-27).

Ademéds, la optimizacion del proceso ha permitido deducir que la variable mas
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importante en el proceso basado en el uso simultineo de UV/TiO,/carbén activado es
la dosis de carbon activado adicionada al sistema. Mas aun, el uso combinado de
UV/TiOx/carbon activado conduce a un incremento en el porcentaje de mineralizacion

de la materia organica y a una reduccién de la toxicidad de los subproductos de

degradacion.
_COOH € » -COH + H,0, (25)
H,O
H,0, + hu(UV) » 2HO® (26)
-COH » -CH,OH + 2HO*® (27)
2H,0

5. OBJETIVOS DEL TRABAJO PRESENTADO EN LA TESIS DOCTORAL

A la vista de la revision bibliografica llevada a cabo, acerca de la repercusion
medioambiental de los contaminantes emergentes de uso farmacéutico y de las
tecnologias usadas para el tratamiento de aguas contaminadas con los mismos, el
objetivo general de esta Tesis Doctoral es estudiar la eliminacion de estos
contaminantes del agua mediante procesos de oxidacion avanzada, basados en el uso
de radiacion ultravioleta o radiacion gamma y carbon activado. Para ello, en esta Tesis
Doctoral, se ha considerado el medio de contraste diatrizoato sédico como compuesto
modelo de contaminantes emergentes de uso farmacéutico resistente a los tratamientos

convencionales de las aguas.

Los objetivos especificos que se pretenden alcanzar en esta Tesis Doctoral son:

1. Estudiar los procesos de eliminacion del diatrizoato sodico mediante la aplicacion
de procesos de oxidacion tradicionales basados en el uso de radiacion ultravioleta

v sales de hierro.

En este objetivo, se pretende analizar la viabilidad de los procesos de oxidacion
avanzada basados en el empleo de sales de hierro y de radiacion ultravioleta, para la

eliminacion del medio de contraste diatrizoato de las aguas naturales y residuales. Se
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analizard la eficacia del reactivo Fenton, de las sales de Hierro (III) y de Hierro (VI),
asi como los procesos de oxidacion combinados basados en el uso de radiacion
ultravioleta, UV/H,0, y UV/K,S,05 en la degradacion de diatrizoato en medio
acuoso. Para dichos procesos de oxidacion, se estudiara la influencia de las variables
operacionales, la cinética del proceso y el mecanismo involucrado en el proceso de

oxidacion.

2. Estudiar la degradacion del diatrizoato sodico mediante radiacion gamma,

analizando las variables que afectan al proceso radiolitico.

Se analizardn las posibilidades que presenta este proceso avanzado de
oxidacién/reduccion para eliminar el diatrizoato presente en diferentes matrices
acuosas. Con este objetivo, se estudiaran: la cinética de descomposicion del
contaminante, la influencia de las distintas variables operacionales, los mecanismos de
reaccion, el efecto de la presencia de aniones inorganicos en el medio y la aplicacion

de este sistema de tratamiento en aguas potables y residuales.

3. Estudiar el efecto que tiene la radiacion sobre las propiedades quimicas y

texturales de los carbones activados.

Se analizaran las modificaciones que produce la radiacion UV y la radiacion gamma
sobre las propiedades quimicas y texturales de los carbones activados. Para ello se
realizard una exhaustiva caracterizaciéon de diferentes carbones activados antes y
después de los tratamientos aplicados, con el fin de determinar el papel que
desempefian los diferentes especies radicalarias generadas, especialmente en el
proceso radiolitico del agua, estudiando como se modifica las caracteristicas texturales

y la quimica superficial del carbon activado.

4. Estudiar el papel que desemperia el carbon activado en los procesos basados en el

uso simultaneo de carbon activado y radiacion ultravioleta o radiacion gamma.
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Con objeto de incrementar la velocidad de degradacion del diatrizoato sodico mediante
el uso de radiacion, se analizara el efecto que produce la presencia de carbdn activado
en el medio. Asi, dos capitulos de la presente Tesis Doctoral se dedicaran al estudio de
la eficacia del sistema integrado por radiacion UV/carbon activado y radiacion
gamma/carbon activado en la degradacion del diatrizoato, donde se analizara el papel
que desempena el carbon y la influencia de sus caracteristicas quimicas y texturales en

el rendimiento del proceso de degradacion.
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1. INTRODUCCION

En la bisqueda de alternativas al tratamiento de los contaminantes emergentes, entre los
que se encuentra el medio de contraste diatrizoato sodico (DTZ), se ha prestado especial
interés a los Procesos de Oxidacion Avanzada (AOPs). Dentro de ellos, los procesos
basados en la generacion de radicales hidroxilos (HO") son los mas usados en los
tratamientos terciarios, al ser una especie fuertemente oxidante (Potencial de oxidacion,
Eo= 2.80 eV) capaz de degradar compuestos organicos principalmente por: i) Sustraccion
de hidrogeno; ii) Adicion al anillo aromético en posiciones ocupadas por un halégeno; y iii)
Adicion electrofilica a los dobles enlaces generandose, a su vez, radicales organicos libres
que reaccionan con moléculas de oxigeno formando un peroxiradical que inicia una serie de
reacciones de degradacion oxidante que puede conducir a la completa mineralizacion del

contaminante [1-7].

Como muestra de este tipo de sistemas, el reactivo Fenton se presenta como una alternativa
a considerar en el tratamiento terciario de los sistemas de tratamiento de aguas residuales,
ya que es muy eficaz en la eliminacion de diversos contaminantes organicos peligrosos
presentes en el agua [6, 8]. El reactivo Fenton consiste en una disolucién acuosa de
peroxido de hidrégeno e iones ferroso que proporcionan radicales hidroxilo, bajo
condiciones acidas (pH 2-4). Los radicales hidroxilo generados, ademas de reaccionar con
los contaminantes presentes en el medio, pueden oxidar el Fe (II), generandose Fe (III) el
cual, a su vez, descompone el H,O, en otras especies radicalarias oxidantes que
autocatalizan el proceso. Asi, este proceso también puede ser iniciado por el Fe (III) en
cuyo caso, el proceso se conoce como Fenton-/ike. Otras sales de hierro cuyo uso estd
cobrando una mayor importancia, son las sales de ferrato gracias a la accién conjunta como:
oxidante, agente coagulante y desinfectante. Ademas, no necesita la adicion de perdxido de

hidrogeno y los productos resultantes de este tratamiento carecen de toxicidad [9-11].

Los sistemas de fotolisis directa mediante la aplicacion de luz UV-C (A=253.70 nm), no
constituyen en si mismos un proceso de oxidaciéon avanzada pero pueden provocar la
ruptura de la molécula del contaminate por actuacion directa. Sin embargo, su aplicacion en
combinacion con sustancias que actuan como fuentes de radicales, si constituye un sistema

de gran interés dentro del grupo de los POAs, ya que la generacion de radicales, altamente
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reactivos, en el medio degradan los contaminantes presentes, llegando incluso a
transformarlos en didxido de carbono y agua.

El presente Capitulo se centra en el uso de procesos de oxidacion avanzada basados en el
empleo de sales de hierro y la radiacion ultravioleta, para la eliminacion del medio de
contraste diatrizoato, tomando éste como modelo de elemento resistente a los métodos
tradicionales de tratamiento de las aguas naturales y residuales. Se estudi6 la eficacia del
reactivo Fenton, de las sales de Hierro (III) y de Hierro (VI), asi como los procesos de
oxidacién basados en la fotolisis directa y el uso de radiacion ultravioleta con peroxido de
hidrogeno y peroxodisulfato potasico como agentes oxidantes. Debido a la extendida
aplicacion de estos procesos, se estudio la influencia que sobre los mismos ejerce, la
naturaleza de la matriz acuosa en estos procesos de degradacion, seleccionandose como
matriz de referencia, una muestra de agua superficial. Por 0ltimo, se evalud la variacion de
la toxicidad y del carbono organico total en la disolucion, tras los procesos de degradacion

considerados en el presente Capitulo.

2. EXPERIMENTAL

2.1- Materiales

Todos los productos quimicos utilizados (Diatrizoato sodico, acido fosforico,
peroxidisulfato potésico, peroxido de hidrégeno, sulfito sddico, sulfato ferroso, cloruro
férrico, ferrato potasico, acido clorhidrico, nitrito sédico, atrazina, citarabina, acetato
amonico, acetonitrilo) poseen un alto grado de pureza analitico y fueron proporcionados por
Sigma-Aldrich. Todas las disoluciones fueron preparadas con agua ultrapura obtenida con

un equipo Milli-Q® (Millipore).
2.2- Reactor para las sales de hierro
Los experimentos con perdxido de hidrogeno, Fe (II), Fe (II1) y Fe (VI) se realizaron en un

reactor cilindrico de vidrio opaco, de un litro de capacidad, en agitacion constante y a

temperatura ambiente de 25°C.
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2.3- Degradacion del diatrizoato mediante proceso Fenton

Los experimentos se realizaron a pH=3.0 para garantizar la méxima concentracion de
radicales hidroxilo en el medio. Como solucién inhibidora de la reaccion se utilizo 1 ml de

nitrito sédico con una concentracién de1000 mg L™

El tiempo de seguimiento del proceso Fenton en el caso del diatrizoato sodico (DTZ) se
estableci6 realizando ensayos previos a diferentes tiempos de reaccion, para
concentraciones iniciales de 100 mg L™ de DTZ y 50 mg L™ de perdxido de hidrégeno e
i6n ferroso. El tiempo de seguimiento de la reaccion se fijo en 5 minutos, tomando
muestras a intervalos de un minuto. Para estudiar la influencia de las variables
experimentales que influyen en el proceso, se realizaron experimentos variando la
concentracién de diatrizoato (10, 25, 50 y 100 mg L), con una concentracion fija de 5 mg
L! para Fe (II) y H,O,. También se estudio la influencia de la concentraciéon de H,O; (5,
15,25y 50 mg L") con una concentracién inicial de 25 mg L™ de diatrizoato y 5 mg L™ Fe
IT y por ultimo, el efecto de la concentracion de Fe (II) (0.1, 0.5, 1.0, 5, 10 y 50 mg L") con
25 mg L™ de diatrizoato y 5 mg L' H,0,.

2.4- Degradacion del diatrizoato mediante proceso Fenton-like (Fe I11)

Para estudiar el proceso Fenton-like, los experimentos se realizaron en las mismas

condiciones que el método Fenton, pero utilizando cloruro férrico como catalizador.

2.5- Degradacion del diatrizoato mediante sales de Fe (V1)

Para la degradacion de DTZ mediante Fe (VI), se utilizé ferrato potdsico. Ensayos previos
mostraron que la degradacion del diatrizoato tiene lugar durante los dos primeros minutos,
por lo que se fij6 como tiempo de seguimiento de la reaccidon los cinco minutos. Estos
experimentos se realizaron a 25°C, pH=6.5, una concentracion inicial de DTZ de 25 mg L
y 200 mg L™ de ferrato de potasio. Al igual que en los dos casos anteriores, la solucion
inhibidora utilizada fue 1000 mg L' de nitrito sodico, empleando 1 ml de la misma por

cada 5 ml de muestra tomada.
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Ademas, se estudio el efecto de la relacion molar Fe (VI):DTZ en el proceso, fijando una
concentracion inicial de DTZ de 25 mg L™, en todos los casos, y se vario la concentracion
de Fe (VI) conforme a las relaciones molares 3:1, 5:1, 10:1, 15:1, 100:1. Asi, la relacién
molar Fe (VI):DTZ optima determinada fue 100:1. También se estudi6 la influencia que
tiene el pH del medio en el sistema oxidante Fe (VI), bajo valores de pH iguales a 1.2, 2.8,
5y 11. Para las diferentes especies de ferrato dominantes a dichos pH, se determinaron las
constantes de velocidad de reaccion con el diatrizoato en funcion de las constantes de

reaccion observadas en cada caso segun la siguiente ecuacion:

Kop = kX [Fe (V)] (1)

Donde Kop es la constante de de reaccién observada que se corresponde con la pendiente
de la recta obtenida en la representacion grafica del In C/Cy (C y Cy son las concentraciones
finales e iniciales de diatrizoato, respectivamente) frente al tiempo de reaccion; k (min™) es
la constante de velocidad de reaccion del diatrizoato con las diferentes especies quimicas de
ferrato presentes en funcion del pH del medio; [Fe (VI)] es la concentracion inicial de

ferrato anadida.

2.6- Degradacion del diatrizoato mediante los procesos UV, UV/H,0; y UV/K;S,04

Los ensayos de fotodegradacion se realizaron empleando una concentracion inicial de 25
mg L', tomandose 1.5 ml de muestras cada minuto durante la duraciéon del ensayo. Las
experiencias se realizaron en un foto-reactor que posee un didmetro interior de 13 cm y una
altura de 45 cm. Las paredes del foto-reactor estan fabricadas en acero inoxidable. El foto-
reactor estd dotado de un sistema portatubos que permite albergar 6 tubos de cuarzo. Los
tubos estan fabricados en cuarzo, con una transmitancia del 92% para una A=254 nm, un
espesor de pared de 3 mm, y poseen un didmetro interior de 15 mm, con una altura de 300
mm. En el centro del sistema portamuestras se alberga una lampara de mercurio de baja
presion (Hg 253.70nm) Heraeus Noblelight modelo TNN 15/32 (15W), de manera que su
disposicion garantiza una irradiacion uniforme de los seis tubos de cuarzo. El interior del
foto-reactor se llenaba con agua ultrapura de modo que rodeara al sistema portatubos y a la

lampara de mercurio. Este agua se mantenia en continua recirculacién a una temperatura
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constante, 25.0 £ 0.2 °C, empleando un ultratermostato Frigiterm. Ademas, el foto-reactor
estd dotado de un sistema de agitacion magnética que permitia mantener en constante

agitacion las soluciones contenidas en el interior de los tubos de cuarzo.

2.7- Determinacion de la constante de velocidad de reaccién del diatrizoato con el
radical SO,

Se determino la constante de velocidad de reaccidén de diatrizoato con el radical SO~

(ksos.-) mediante experimentos de cinética competitiva, utilizando como compuesto de

referencia la citarabina (CTB) (k =1.61><109M'1s'1) [12], en diferentes relaciones

(SO, /CTB)

molares entre ambos (1:1, 1:2, 2:1) y empleando 10000uM de K,S,0;. Si se representa

n ([[I]))TTZZ]]O) vs Ln ([[é:TT;]O) la pendiente de la grafica nos permite calcular la constante de

reaccion del radical SO4” (kso4._) con el DTZ mediante la ecuacion:

K e
K,p, = (SO;/CTB) @)
k(SOZ/DTZ)
Donde k es el valor de la constate de reaccion de la citarabina con el radical SO,

(SO, /CTB)

1.61x10° M™! s'l, kops €s valor medio de las pendientes de las graficas Ln (—[[II;TTZZ]]) VS
0

n ([[CLB]), para relaciones 1:1, 1:2 y 2:1 del diatrizoate con la citarabina y k s la

. e
CTB], (SO;/DTZ)

constate de reaccion del diatrizoate con el radical SO, .
2.8- Recogida y caracterizacidn de las aguas procedentes de estaciones de tratamiento

Para estudiar la influencia de la composicion quimica del agua en los procesos de oxidacion
estudiados, se recolectaron muestras de aguas naturales superficiales procedentes de la
Estacion de Tratamiento de Agua Potable de Motril. Las aguas, una vez caracterizadas y

filtradas, se mantuvieron refrigeradas hasta su uso.
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La concentracion de aniones (Cl~, SOF", NOj) en las muestras de agua fueron
determinadas por cromatografia iénica mediante el equipo Dionex DX 100, dotado con un
automuestreador ASM y un detector de conductividad que incluye una célula de
compensacion automatica de la temperatura y un supresor de conductividad ASRS-ULTRA
(4 mm). Para la cuantificacion de los aniones estudiados se empled una columna de
intercambio i6nico (IonPac AS4A, 4x250 mm) equipada con una precolumna (AG4A,
4x50 mm.). Las separaciones se llevaron a cabo usando una velocidad de flujo de 2 ml min
'y un volumen de inyeccién de 25 pl. La corriente aplicada al supresor de conductividad
fue 100 mA. La fase movil es una mezcla de 1.9 mM de Na,CO; y 0.85 mM de NaHCOs; en

proporciones 1:1 (v/v).

La concentracion de CO? /HCO;3 se determiné mediante el método de valoracién con HCI,

usando como indicador verde bromocresol y como indicador de punto final la fenolftaleina.
2.9- Métodos de analisis
2.9.1- Determinacion de diatrizoato en disolucion acuosa

La concentracion de diatrizoato se determind mediante cromatografia liquida de alta
resolucion (HPLC) en fase inversa, usando un equipo marca Thermo— Fisher equipado con
un detector visible-ultravioleta y un automuestreador con capacidad para 120 viales. La
columna cromatografica empleada fue una Nova-Pak® C18 (tamafio de particula 4 pum;
3.9x150 mm). La fase movil utilizada estd formada por un 80% de una disolucion de acido
fosforico al 1% y un 20% de agua ultrapura, en modo isocratico, con un flujo de 2.0
mL-min’'; la longitud de onda del detector se fijo en 254 nm; el volumen de inyeccion es de

100uL.
2.9.2- Determinacion de la concentracion de atrazina
Para determinar la energia radiante de la ldmpara se ha empleado atrazina como

actindmetro [13]. Para determinar la concentracion de atrazina, se ha usado el equipo de

HPLC, anteriormente resefiado, con una columna cromatografica de las mismas
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caracteristicas que la usada en la determinacion de DTZ. La fase movil empleada ha sido
una disolucion tampén a pH=4.5, con un 50 % de acetato amodnico 2.5 mM y 50% de

acetonitrilo, en modo isocratico, y un flujo de 1 mL min™".

2.9.3- Determinacion de Carbono Organico Total

El carbono orgénico total (TOC) presente en la disolucion se determind mediante un equipo
Shimadzu V-CSH con automuestreador ASI-V. Las muestras de agua (5 ml) se inyectan en
la camara de reaccion del equipo, rellena con un catalizador oxidante y a una temperatura
de 680°C. El agua se vaporiza y el carbono, organico e inorganico, se oxida a CO,. Este
CO; se transporta, mediante una corriente de aire, y se mide en un analizador de infrarrojos
no dispersivo. El IC se determina inyectando la muestra en una camara de reaccion distinta,
que contiene acido fosforico. Bajo condiciones acidas, todo el IC se transforma en CO,, que
se cuantifica en el detector de infrarrojos. En estas condiciones, el carbono organico no se
oxida, por lo que s6lo se determina el IC. El TOC se obtiene por diferencia entre el valor

obtenido de TC y el IC.

2.9.4- Determinacion de la toxicidad de los subproductos de degradacion

La toxicidad de los productos resultantes de la degradacion del DTZ se cuantifico
empleando un biotest normalizado (DIN/EN/ISO 11348-2) que relaciona la toxicidad de la
muestra con la inhibicion de la intensidad luminosa de la bacteria Vibrio fischeri (NRRL B-
11177) tras 15 minutos de exposicion a la muestra. El descenso en la bioluminiscencia fue
medido mediante un equipo LUMISTOX 300 [14]. Los resultados fueron expresados en
porcentaje de inhibicién (1%) el cual se determindé comparando la respuesta dada por una

disolucion salina de control con la correspondiente a la muestra a evaluar.
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3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1- Reactivo Fenton

Existe una amplia bibliografia en la que se pone de manifiesto la eficacia del reactivo
Fenton en la eliminaciéon de contaminantes orgdnicos presentes en el agua [6, 8]. El
perdxido de hidrogeno, por si mismo, es un oxidante fuerte, con un potencial estandar de
1.80 V a pH=0 y de 0.87V a pH=14, pudiendo reaccionar directamente sobre los
contaminantes presentes en el medio, o bien, formar el radical hidroxilo (Reaccion 3) quien

reaccionaria con los compuestos contaminantes (Reacciones 5y 6):

H,0,+H" + ¢ < H,0 + HO' (3)
HO +H' +¢ o H,0 (4)
HO' + RH, — RH" + H,O (5)
HO + X — X'+ HO (6)

. . I y e . + I
En el sistema Fenton, bajo condiciones acidas, pH=2-4, los iones Fe?" actGan como

catalizadores de la reaccion produciendo radicales hidroxilo (Reaccion 7.a-b):

H,0, + Fe’* — HO" + HO™ + Fe’* k~7.0x10' M s [5] (7.a)
H,0, + 2Fe** + 2H" — 2Fe’*+ 2H,0 (7.b)

Los radicales hidroxilos, a su vez, pueden reaccionar con los iones ferrosos, con el peroxido
de hidrogeno, con otros radicales o con las sustancias contaminantes (DTZ) (Reacciones 8-

13):

HO'+ Fe** — HO™ + Fe’* k=3.2x10M"s"! [5] (8)
HO'+ H,0, — H,0+ HO,' k=3.3x10"M"s" [5] (9)
HO'+ DTZ — subproductos + H,O k=3.0x10° M's™ [15] (10)

HO'+ HO'— H,0, k=52x10° M's™ [16] (11)
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HO+ HO,'— O, + H,0 k=6.0x10° M's™ [17] (12)

HO,™ + HO'— HO™+ HO,' k=75%x10° M's!  [17] (13)

. + ., .y . J
Por otra parte, los iones Fe’™ formados (Reaccion 8) también reaccionan con el peroxido de

hidrégeno y el radical HO," para formar de nuevo el ion Fe** (Reacciones 14-16).

H,0,+ Fe’* — HO, + H* + Fe** k=3.1x10° M "™ [18] (14)
HO, +Fe** — HO,™ + Fe’* k=13 x10°M"'s™! [5] (15)
HO," + Fe’* — O, + H* + Fe** k=1.2 x10° M [5] (16)
HO," + H,0, — 0, + H,0O + HO' k=3.7M"'s’! [17] (17)

Por tanto, los compuestos contaminantes (R) pueden reaccionar con el radical hidroxilo,
dando una especie intermedia R’ que a su vez puede reaccionar con el peroxido de
hidrégeno, con el oxigeno disuelto en el medio y con los iones férrico y ferroso tal y como

proponen Neyens and Baeyens (Reacciones 18-23) [5]:

RH+HO" — H,0 +R’ [5] (18)
R’ + H,0, —R-OH + HO’ [5] (19)
R+ 0, —» ROO’ [5] (20)
R +Fe’* — R* + Fe** [5] (21)
R’ +Fe’* —» R+ Fe’* [5] (22)
2R — R-R [5] (23)

Neyens and Baeyens 2003 y Jiang, Pang et al. 2010 han establecido que el pH 6ptimo para
sistema Fenton es 3.0, ya que es necesaria al presencia de protones en el medio para que se
produzca las Reacciones 7.a y 7.b [5, 19]. Ademas, a pH menores de 3.0, se forma la
especie Fe(OOH)*" que reacciona mas lentamente con el peroxido de hidrogeno [17]
reduciéndose la concentracion de radicales hidroxilo presentes el medio. Por otro lado, la
reaccion Fenton se ralentiza con valores de pH superiores a 4.0, debido a la precipitacion de
complejos de hierro (Reacciones 24-26) que provocan la inhibiciéon de la formacion de

radicales hidroxilo [20]. Por todo ello, se seleccion6 como pH de trabajo el pH=3.0.
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2[Fe(H,0)sOH]*" <> [Fe,(H,0)s(OH),]* + 2H,0 (24)
[Fea(H,0)s(OH),]*" + H,0 <> [Fey(H,0)7(OH)s]* " + H;0" (25)
[Fea(H20)7(OH)s]*" + [Fe(H,0)sOH]*" «<>[Fes(H,0)7(OH),™" + 5 H,O (26)

En primer lugar, se estudi6 la influencia del peréxido de hidrégeno en la degradacion del
diatrizoato. Para ello, se agit6 durante 24 horas 25 mg L' DTZ con 5 mg L™ H,O, en
ausencia de luz, obteniéndose una degradacion del 22.40% del DTZ inicial (Experimento
Num. 1, Tabla 1). A continuacién, se realizaron diferentes experiencias aplicando el
proceso Fenton; los resultados obtenidos, Tabla 1, reflejan que al aumentar la concentracion
de Fe*" desde los 0.1-50.0 mg L' el porcentaje de DTZ degradado no se incrementa
notablemente, pasando tan solo del 24.0% al 32.0% (Experimentos Num. 3, 9-13). Sin
embargo, Real et al. 2009 [15] determinaron que al aumentar la concentracion inicial de
iones Fe** en el sistema de 0.1 mM a 0.5 mM, se incrementaba notablemente la eliminacion
del medio de contraste, pasando del 20.6% al 41.5%. Sin embargo otros autores [3, 6, 21]
indican que la concentracién inicial de Fe’ " no es la determinante en el proceso de
degradacion, si no la presencia de Fe’" formado a partir de la Reacciones 8 y 15, de aqui
que el factor determinante en el proceso Fenton sea la concentracion inicial de perdxido de
hidrogeno. Por ello, se estudié su influencia en el proceso de degradacion del DTZ,
determinandose que la degradacion del DTZ pasaba del 29.0 % para una concentracion de 5
mg L™ de H,05 al 72.0% para una concentracion de HO, 50.0 mg L™ (Experimentos Num.
3, 6-8, Tabla 1). El andlisis de la varianza de los tres factores considerados, [DTZ]p, [Fe’™]
y [H20;] en la variable respuesta, porcentaje de DTZ degradado, muestra que Uinicamente
son significativos (P-valor < 0.05) la concentracion inicial de DTZ y la concentracion de

H,0, adicionada (Tabla 2).
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Tabla 1. Resultados obtenidos para la eliminacion del diatrizoato (DTZ) mediante el
sistema Fenton.

Exp. Num. DTZ (mgL™) Fe” (mgL™") H,O, (mgL") % Degradado

1 25 0.0 5.0 22.4
2 10 5.0 5.0 45.0
3 25 5.0 5.0 27.0
4 50 5.0 5.0 23.0
5 100 5.0 5.0 21.0
6 25 5.0 15.0 56.0
7 25 5.0 25.0 65.0
8 25 5.0 50.0 72.0
9 25 0.1 5.0 24.0
10 25 0.5 5.0 24.0
11 25 1.0 5.0 24.0
12 25 10.0 5.0 30.0
13 25 50.0 5.0 32.0

Tabla 2. Analisis de Varianza de la influencia de la concentracion inicial de DTZ,
concentracion de H,O, y concentracion de Fe*™ en el porcentaje de degradacion de DTZ
mediante el sistema Fenton.

Efectos Suma de Grados de Media .

. ) Lo F-Ratio P-Valor
principales cuadrados libertad cuadratica

[DTZ]o 362.83 3 120.94 51.83 0.0190

[Fe’'] 80.14 6 13.36 572 0.1562

[H20,] 2182.17 3 727.39 311.74  0.0032

3.2- Sistema Fenton-like

El proceso oxidante Fenton se encuentra limitado por la velocidad de formacion de los
radicales hidroxilo. Ademads, en presencia de peroxido de hidrogeno, la concentracion de
Fe®" es baja comparada con la de Fe', porque la constante de velocidad de reaccién de i6n
ferroso con H,O, (Reaccion 7.a) es mayor que la constante de reaccion del perdxido con el

.7 r . .7 ~ . .7 +
ion férrico (Reaccion 14), a lo que hay que afiadir la generacion de Fe’™ en el proceso
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Fenton (Reacciones 7.a-b, 8). Todo esto puede hacer pensar que el proceso catalitico de
descomposicion del H,O; en el proceso Fenton, puede deberse a la actuacion del i6n férrico
preferentemente. Ante esta situacion, en el presente Capitulo se ha estudiado la posibilidad
de degradar el diatrizoato por el proceso oxidante conocido como Fenton-/ike, consistente
en la adicion de sales de hierro al medio, que aporten el i6n férrico para que reaccione con
el peroxido de hidrégeno y comience el proceso de formacion de radicales oxidantes: el
hidroxilo (HO") y el hidroperoxilo (HO,"), con un potencial de oxidacion de 2.80 eV y 1.25

eV, respectivamente (Reacciones 14y 17).

El sistema Fenton-/ike se basa en la formacion de los peroxocomplejos [Fe'"(HO,)]* y
[Fe’ (HO)(HO,)]" que ocurren al poner en contacto el ion férrico con perdxido de
hidrogeno [18] (Reacciones 27 y 28). Seguidamente, se produce su descomposicion en
iones Fe*" e hidroperoxilo, conforme a las Reacciones 28 y 29. Asi, se generan en el medio
iones ferroso capaces de catalizar la descomposicion de H,O, para producir radicales

hidroxilo (Reacciones 27-30y 7.ay 7.b) [18].

H,0, + Fe’™ — [Fe’ (OOH)]* + H k=3.1x10° M ¢! B3] (27)
Fe(OOH)*" + H,0, < [Fe’ (HO)HO,)] + H' k=2.0x10"*M" ¢! 31 (28)
[Fe* (OOH)]*" — Fe’" + HO,' k=2.7x10"M"s™! k31 (29)
[Fe* (HO)(HO,)]” — Fe*" + HO, + HO® k=2.7x10>°M" ¢! 3] (30)

Una vez iniciado el proceso, tienen lugar las reacciones de propagacion de radicales
hidroxilo e hidroperoxilo (Reacciones 9 y 17) inhibiéndose el proceso mediante las

Reacciones 8, 12, 13, 15 y 16.

En Tabla 3, Experimentos Num. 14-27, se muestran los resultados obtenidos para la
degradacion del diatrizoato mediante el sistema Fenton-/ike. También se ha estudiado el

efecto que sobre dicho proceso tendrian diferentes concentraciones de H,O, y Fe®".
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Tabla 3. Resultados experimentales obtenidos para la degradacion del DTZ por el sistema
Fenton-like.

Exp. NGm. DTZ (mgL™") Fe** (mg L") H,0, (mgL"') % Degradado
14 10 5.0 5.0 66.20
15 25 5.0 5.0 40.00
16 50 5.0 5.0 35.70
17 75 5.0 5.0 30.50
18 100 5.0 5.0 28.10
19 25 5.0 15.0 57.80
20 25 5.0 25.0 60.50
21 25 5.0 50.0 83.00
22 25 5.0 100.0 100.00
23 25 0.1 5.0 17.80
24 25 0.5 5.0 20.90
25 25 1.0 5.0 30.30
26 25 10.0 5.0 49.30
27 25 50.0 5.0 43.00

Los resultados obtenidos muestran que para una misma concentracion inicial de Fe’™ y
H,0,, 5 mg L', al aumentar la concentracion inicial de DTZ disminuye el porcentaje
degradado de DTZ, pasando del 66.20% para 10 mg L™ de DTZ al 28.10% cuando la
concentracion inicial de DTZ es de 100 mg L. Ademas, al representar como varia el
porcentaje degradado de DTZ en funcion de las distintas variables operacionales para el
proceso Fenton y Fenton-/ike (Figura 1) se observa que los mejores resultados se obtienen
cuando se emplea como catalizador Fe’" y que independientemente del catalizador
utilizado, Fe** y Fe’", es la variacién en la concentracion de peroxido de hidrogeno la que
mas influye en proceso de degradacion, como demuestra el P-valor obtenido para el analisis
de la varianza de dicha variable tano en el proceso Fenton-Like (Tabla 4) como Fenton
(Tabla 3). Por ultimo, el ANOVA del proceso Fenton-Like (Tabla 4), muestra que en este
caso, a diferencia de lo que ocurria con el proceso Fenton, la concentracion inicial de Fe'™
influye de modo significativo en el proceso de eliminaciéon de DTZ (P-valor = 0.0152 <

0.05).
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Figura 1. Porcentaje de diatrizoato eliminado en funcién de la concentracion inicial de:
H,0,, Fe*" y Fe*'. pH=3; T=295 K; [DTZ]o=25mg L. (¥) [Fe*"] =5 mg L', [H,0,]o= 5,
15, 25, 50, 100 mg L™'; (A) [Fe*'] = 5 mg L™, [H20,]o = 5, 15, 25, 50, 100 mg L™'; (o)
[H,0,]o=5 mg L™, [Fe*"] = 5, 15, 25, 50, 100 mg L™"; (m) H,0,]o=5 mg L, [Fe’] = 5,
15, 25,50, 100 mg L™

Tabla 4. Analisis de la Varianza del % de degradacion de DTZ mediante el sistema Fenton-
like.

Efectos Suma de Grados de Media .

. . Lo F-Ratio  P-Valor
principales cuadrados libertad cuadratica

[DTZ]o 936.73 4 234.18 3421.21 0.0126

[Fe’ o 835.84 5 167.17 2442.18  0.0152

[H20:]o 2807.45 3 935.82 13671.56 0.0062

3.3- Sistema basado en Fe (VI)

Actualmente, el proceso basado en el uso de sales de ferrato es considerado como una
alternativa a tener en cuenta en los tratamientos quimicos de aguas residuales y potables, ya
que junto a sus propiedades oxidantes, cabe resaltar su poder de desinfeccion y
coagulacion. Todo ello, permite aprovechar dichas propiedades por separado, o bien, en su
conjunto a la hora de plantear su utilidad en el tratamiento de las aguas. Ademas, otro factor
a considerar, es que sus productos de descomposicion, i6n férrico y oxigeno, no son toxicos

[9-11].
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El ferrato es un agente oxidante enérgico en medio acuoso, con un potencial de oxido-
reduccion de 2.20 V a 0.70 V en medio acido y basico, respectivamente. Bajo condiciones
acidas, su potencial redox es mayor que otros oxidantes cominmente utilizados en el
tratamiento de las aguas [11]; sin embargo, este proceso se suele realizar bajo condiciones
de basicidad (pH > 8) debido a las restricciones experimentales que presenta el ferrato por
su inestabilidad a valores de pH acido [9, 10, 22]. Esta dependencia con respecto al valor de
pH, se debe fundamentalmente a las especies protonadas que se forman del i6n ferrato;

dichas especies son H;FeO.", HoFeO,, HFeO, y FeO4” (Reacciones 31-33) (Figura 2):

H;Fe Of & H* + H,Fe0, pK=1.6 +0.2 [10] (31)
H,Fe 0, & H™ + HFeO; pK =3.5 [10] (32)
HFeO; + HO™ & Fe0%™ + H,0 pK=73 4+0.1 [10] (33)

En medios con pH neutros y alcalinos, predominan el i6n ferrato de hidréogeno y el i6n
ferrato respectivamente, especies mas estables en disolucion pero con un menor potencial
de oxidacion. El descenso del poder oxidante de este sistema a valores de pH superiores a
8, se debe a la disminucion en la concentracion de HFeO4 (Reaccion 33), formando el

., 2.
anion FeO4™.

Jiang y Lloyd han establecido que el proceso de oxidacion basado en sales de ferrato es mas
eficiente cuando se emplea el rango de concentraciones 3:1-15:1 (ferrato:contaminante) [9].
Los resultados obtenidos, (Tabla 5, Experimentos Num. 28-32), muestran que para una
concentraciéon de diatrizoato de 25 mg L' a pH=6.5, los porcentajes de eliminacion varian
entre 10.7-21.6%, para relaciones comprendidas entre 3:1-100:1. Estos resultados sugieren
una baja reactividad entre ambos compuestos, como muestra el valor de la constante de

velocidad determinada, k = 1.937x 10! Mgt
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Tabla 5. Resultados experimentales obtenidos para la degradacion del diatrizoato por el
sistema Fe (VI). [DTZ]o=3.82x10" M (25 mg L™).

ESE] pH Fe (VI) (M) le:i(ii/?; rg?rlgr % Degradado
28 6.5 11.46x107 3:1 20.70
29 6.5 19.10x107 5:1 10.70
30 6.5 38.20x10” 10:1 14.80
31 6.5 57.30x107 15:1 20.00
32 6.5 3.82x107 100:1 21.60
33 1.2 3.82x107 100:1 34.50
34 2.8 3.82x107 100:1 55.50
35 5.0 3.82x107 100:1 46.50
36 11.0 3.82x107 100:1 6.00

También se estudio la influencia del pH en los porcentajes de degradacion del DTZ
seleccionando los valores de pH 1.2, 2.8, 5.0 y 11.0 (Experimentos Num. 33-36, Tabla 5).
Los porcentajes de degradacion determinados muestran que a valores de pH inferiores 5.0,
el proceso de oxidacion del diatrizoato es mas eficaz que en medio basico donde la especie
de Fe (VI) presente es la FeO%~, que posee un menor potencial de oxidacién (0.70V). Los
valores de la constantes de velocidad de reaccion del ferrato con el DTZ correspondientes a
los diferentes pH 1.2, 2.8, 5.0 y 11.0, son 1.10x10* M s, 1.74x10* M s, 1.04x10° M s°
'y 3.61x10"' M s, respectivamente; como puede observarse, a pesar de que estos valores
indican una velocidad de reaccion entre dichos compuestos baja, para el caso de pH bésico
es del orden de diez veces inferior al resto. Comparando los resultados de porcentajes de
degradacion obtenidos segun los diferentes pH con las diferentes especies de Fe (VI)
dependientes del mismo (Figura 2), se observa como los mejores resultados se obtienen

cuando la especie predominante en el medio es el ferrato de dihidrogeno.
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Figura 2. Porcentaje de DTZ degradado (e), en funcion del pH del medio y de la especie
de Fe (VI) actuante (H;Fe OF, H,FeO,, HFeOy and FeOy) [10].

3.4- Sistemas basados en radiacién UV (UV, H,0,/UV y K,S,04/UV)

3.4.1- Radiacion UV

En primer lugar, se estudido la cinética del proceso de fotooxidacion por radiacion
ultravioleta durante sesenta minutos y a una concentracion inicial de 25 mg L™ de DTZ. Los
resultados obtenidos mostraron que la concentracion de DTZ permanecia constante a partir
de los diez minutos, por lo que se fijo este intervalo de tiempo como tiempo de seguimiento
de la reaccion. En la Tabla 6, se muestran las condiciones experimentales y los resultados

obtenidos para cada una de ellas.

Se analiz6 la influencia que el pH del medio podria ejercer sobre la fotodegradacion
(Experimentos Num. 37-39), observandose que para pH 2.0 y 12.0 se obtienen valores
similares, mientras que para pH=6.5 se obtiene la constante de fotodegradacion mas
elevada, (17.1 + 0.4) x10?, y el porcentaje degradado mas elevado. Esta diferencia podria
atribuirse a las diferentes especies del DTZ predominantes en funcién del pH, tal y como se

muestra el diagrama de especies del DTZ de la Figura 3.
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Tabla 6. Resultados experimentales obtenidos para la fotooxidacion del DTZ. [DTZ], =
3.82x10° M (25 mg L™).

, H202 KzSzOg KOB ><102
Exp. Nam. pH (mM) (mM) % Degradado (min")

37 2.0 0 0 78.0 14.6 £ 0.5
38 6.5 0 0 80.6 171 +04
39 12.0 0 0 75.7 142 4+ 0.5
40 2.0 0.1 0 78.9 163 +£0.6
41 2.0 0.5 0 77.4 13.3+0.5
42 2.0 1.0 0 82.8 173 £ 0.5
43 2.0 10.0 0 80.4 16.0 £ 0.5
44 6.5 0.1 0 90.9 23.7+0.7
45 6.5 0.5 0 91.3 247+ 0.8
46 6.5 1.0 0 91.3 2474+ 0.8
47 6.5 10.0 0 77.1 154+ 0.6
48 12.0 0.1 0 70.6 14.6 £ 0.6
49 12.0 0.5 0 73.0 12.6 £ 0.6
50 12.0 1.0 0 73.0 12.6 £ 0.6
51 12.0 10.0 0 58.5 9.0+0.3
52 2.0 0 0.1 64.3 134+04
53 6.5 0 0.1 64.0 13.9+0.5
54 12.0 0 0.1 70.9 9.8+04
55 2.0 0 1.0 69.4 157+04
56 6.5 0 1.0 73.4 155+0.6
57 12.0 0 1.0 68.4 13.4+0.6
58 2.0 0 10.0 76.8 22.8+0.7
59 6.5 0 10.0 78.3 21.2+0.3
60 12.0 0 10.0 74.3 18.5+04

A partir de las constantes de velocidad de degradacion obtenidas para los distintos pH:

Kpp 2 = 0.146 .146nid min™ K,y ¢5 = 0.171 176nida min™ K,y 1, = 0.142 146nida min™,

se determino el rendimiento cuéantico. Este pardmetro describe la eficiencia de la radiacion
UV en el proceso de degradacion/conversion de un determinado compuesto, y se define
como el namero de moles del compuesto que se han degradado, dividido entre el nimero de
fotones absorbidos por el sistema. De acuerdo con esto, el rendimiento cudntico del

diatrizoato se calculd mediante la Ecuacion 34.

Kj =2.303: E; &, ®, (34)
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Figura 3. Diagrama de especies del DTZ en funcion del pH.

Donde @, es el rendimiento cuantico (mol Einstein™), Kj, es la constante de velocidad de
fotodegradacion de DTZ observada, E;= 6.16-107 (Einstein s’ m™) es la energia radiante
emitida por la lampara a la longitud de onda de 254 nm, ¢, es el coeficiente de absorcion
molar a dicha longitud de onda (¢, = A/(C- 1) donde A es la absorbancia a 254 nm, C es

la concentracion de DTZ en mol m'3).

El rendimiento cuédntico determinado para los diferentes valores de pH:
®,=0.023 4+ 0.005 mol Einstein™ para pH=2.0, @,=0.026 £ 0.004 mol Einstein™ para

pH=6.5, ©,=0.022 £+ 0.005 mol Einstein™ para pH=12.0, demuestra que el proceso de

fotodegradacion es independiente del pH del medio.
3.4.2- Proceso UV/H;0;

El uso combinado de UV/H,0, provoca la ruptura de la molécula de peréxido de hidrogeno
mediante la radiacion UV, produciéndose por cada molécula de H,0O,, dos radicales
hidroxilo (Reaccion 35). Por ello, se estudio el sistema UV/H,0; en la oxidacion del medio
de contraste diatrizoato, mediante la realizacion de experimentos en los que se modifico la
concentracion de peroxido de hidrogeno a diferentes pH, para estudiar su influencia

(Experimentos Num. 40-51).
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H,0; + hv — 2HO’ ®=0.98 mol-Einstein”  (35)

En la Figura 4, se muestra como varia el porcentaje de DTZ degradado en funciéon de la
concentracion de H,O, y del pH. En ella, se observa que el porcentaje degradado mas
elevado se obtiene para el pH=6.5 y para concentraciones de H,O, comprendidas en el

rango 0.1-1.0 mM, mientras que para concentraciones de 10.0 mM de H,O, disminuye.

1001

% DTZ degradado

H202 (ml\I}

Figura 4. Influencia de la concentracion de H,O, y del pH en el porcentaje eliminado de
DTZ. (o), pH=2.0; (m), pH=6.5; (A ), pH=12.0. T=295 K. [DTZ]o= 25 mg L.

La adicion de perdxido de hidrogeno mejora el proceso de degradacion a pH 2.0 y 6.5,

gracias a la formacion de especies radicalarias fuertemente oxidantes (HO', Ey = 2.80 V;

H,0,, Eg=1.78 V; HO3, E¢=1.70 V; O, , Eg=0.59 V; y Oy, Eg= 1.20 V) (Reacciones 9,

13, 17 and 36-38) que reaccionan con el DTZ presente en el medio (Reaccion 12).

_ 9 -1 -1
HO® + 0,” — HO™ + 0, k=8.0x10"M" s (36)

.- _ A a1 ol
0, + H,0, —» HO" + HO™ + 0, k=1.3x10" M"'s (37)

A pH 12, se observan valores de DTZ eliminados inferiores que a pH acido o neutro,
debido a que pH basico se favorece la Reaccion 38 [23] produciéndose la retirada de

radicales hidroxilo del medio con una constante de velocidad de reaccion de 1.2x10"° M s

1 r . .- .
, generandose la especie O° ™ que es menos reactiva.
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HO® + HO™ - 0°~ + H,0 k=1.2x10""M"s" (38)

Ademas, para concentraciones de H,O; superiores a 1.0 mM la constante de velocidad del
proceso de fotodegracion disminuye para los tres pH estudiados, ya que cuando hay exceso
de peroxido de hidrégeno éste actia como atrapador de radicales hidroxilo, generando
radicales hidroperoxilos y superoxidos que son menos oxidantes que los radicales hidroxilo

(Reaccion 9).

3.4.3- Proceso UV/K,S,04

Se estudio la fotooxidacion del medio de contraste diatrizoato mediante el proceso
UV/K58,0s. El peroxodisulfato (S;05?) es un oxidante fuerte (Eq=2.05 V) que se ha
empleado en la degradacion de contaminantes [24-28]. Sin embargo, debido a que las
reacciones con S,Os” son muy lentas a temperatura ambiente, se han propuesto diferentes
métodos para activar o acelerar la degradacion de moléculas orgénicas [28]. Estos métodos
consisten en la generacién de radicales sulfatos SO, (E¢=2.6 V) por medio de la
descomposicion fotoquimica o térmica del S,057 [29-33]. En nuestro caso, la reaccion se
activa mediante la accion de la radiacion ultravioleta (Reaccion 39), generandose los

radicales sulfatos que actuaran sobre el compuesto a degradar (Reacciones 39-42):

S,0¢+hv — 2805 (39)
SO;+RH,—SO7+H +RH’ (40)
RH'".S,0¢ >R+SO7+H +SO; (41)
SO;+RH—R+SOZ+H" (42)

En primer lugar, se determin6 la constante de velocidad de reaccion de la degradacion de

diatrizoato por el radical SO, kso"' Para ello, se llevaron a cabo experimentos de cinética
4

competitiva, utilizando la citarabina como compuesto de referencia, la cual tiene una
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constante de degradacion radicalaria conocida, kSO._CTB=1.6x109 M st [12]. El valor
4

obtenido para dicha constante fue dek . =6.59x10° M!s".
S0, DTZ

En los Experimentos Num. 52-60 (Tabla 4), se estudi6 la influencia de la concentracion de
K»S;03y el pH del medio, en la degradacion del diatrizoato. Los resultados muestran que,
independientemente del pH del medio, a mayores concentraciones de K,S,Os, se
incrementa la oxidacion del compuesto. Sin embargo, en general, se observa coémo los
porcentajes de degradacion resultantes son inferiores a los obtenidos para el sistema
UV/H,0; (Experimentos Num. 37-51), ya que la constante de velocidad de reaccion del
diatrizoato con el radical sulfato es inferior a las de algunas de las reacciones de

recombinacion radicalaria (Reacciones 43-48) que pueden darse en el medio [22, 28].

SO;™ + 505 — S,0%" k=(1.6-8.1)x10* M s (43)
SO;™ + 5,02~ — S0%™ + S,05" k=1.5x10%- 1.2x10° M s (44)
SO;+H,0—S03+ H* 4+ HO' k=(0.360-1.0)x10* M s”! (45)
SO;~ + HO™ - SO%™ + HO' k=(1.4-7.3)x10" M §™! (46)
HO™+8,05 —HSO; + SO, +3 0, k=(0.1-1.2)x10” M s (47)
SOZ{+HO'—>HSO;1+%OZ k=(0.1-1.0)x10"* M s”! (48)

El analisis de la varianza de las variables pH y concentracion inicial de peroxodisultafato
(Tabla 7) sobre la constante de velocidad, muestra que las dos variables influyen en el valor
de la constante de velocidad del proceso (P-valor <0.05, Tabla 7). Asi, al representar como
varia k vs pH (Figura 5) se observa que esta disminuye a pH basico, siendo este efecto mas
acusado cuando la concentracion de peroxodisulfato es mas elevada, ya que como se

observa en la Reaccién 48, los radicales hidroxilo generados también pueden actuar
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capturando los radicales sulfato formados con una constante de reaccion superior a la que

pose dicho radical con el DTZ.

Tabla 7. Analisis de Varianza sobre las constantes de velocidad Kop para el sistema

KzSzOg/UV.
I_Efes:tos Suma de G!’ados de Meqla} F-Ratio P-Valor
principales  cuadrados libertad cuadratica
pH 0.002052 2 0.00102 18.34 0.0097
[K2S,0s]o 0.011358 2 0.00006 100.98  0.0004

0.25-
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S
0204 e
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Figura 5. Influencia del pH en la velocidad de reaccion del radical sulfato con el

diatrizoato en presencia de radiacion ultravioleta, a diferentes concentraciones de

peroxodisulfato inicial. (e) 10. mM; (m) 1 mM; (A) 0.1 mM. T=295 K. [DTZ], = 25
-1

mg L.

Finalmente, indicar que en todos los casos, tras la realizacion de los experimento
(Experimentos Num. 37-60), la solucién adquiria una coloracion amarilla permanente. Este
hecho también ha sido observado por otros autores que han estudiados la oxidacion
fotoquimica de medios de contraste no i6nicos (iopentol e iopromida) [34], estudios en los
cuales se ha atribuido este hecho, a la liberacion del radical I y la posterior formacion del

16n triyoduro (Reacciones 49-51).
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I'+H,0 » I~ + HO* + H* (49)
H,0, + 21" + 2H* - I, + 2H,0 (50)
L+1"-13 (51)

3.5. Influencia de la matriz de agua en los PAOs

Al objeto de estudiar la influencia de la naturaleza de la matriz en el proceso de
degradacion del DTZ mediante los distintos PAOs considerados, se eligi6 como matriz de
referencia una muestra de agua superficial cuyas caracteristicas mas relevantes se muestran
en la Tabla 8. Se seleccioné como variables de reaccion de los PAOs aquellas que reunian
las condiciones optimas de degradacion del diatrizoato en agua destilada: i) Sales de hierro,
se seleccionaron las condiciones de los Experimentos Num. 8, 22 y 34 para los procesos
Fenton, Fenton-like y sales de Fe (VI), respectivamente; y ii) Procesos de fotooxidacion, se
seleccionaron las condiciones experimentales para UV, UV en presencia de H,O, y de
K,S,05 de los Experimentos Num. 38, 41 y 59, respectivamente. Los resultados obtenidos

se muestran en la Tabla 9.

Tabla 8. Caracteristicas quimicas de la matriz de agua.

[HCO3] [SO%7] [CIT [NO3] TOC’

Tipo de agua H d _ d : :

po e ad P (meqL) (mgL") (mgL") (mgL) (mgL™)

Agua ultrapura (UW) 68 <BDL* <BDL* <BDL" -gpr* <BDL®
Agua superficial (SW) 8.2 3.6 59.8 3.6 43 14.9

"TOC: Carbono Organico Total. “BLD: Inferior al limite de deteccion.

Aunque los porcentajes de degradacion del diatrizoato en los tres procedimientos que
emplean sales de hierro, son inferiores cuando se emplea SW (Experimentos Num. 62, 63
and 64) que en los experimentos realizados en agua ultrapura (Experimentos Num. 8, 22 y
34), las constantes de velocidad del proceso son similares. Independientemente del tipo de
matiz, sigue siendo el método Fenton-/ike seguido del Fenton, los que presentan un mayor
grado de degradacion del compuesto y mayores velocidades de reaccion, siendo dichos

resultados manifiestamente superiores a los obtenidos con las sales de Fe (VI). El menor
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grado de degradacion en SW se debe a la presencia de materia orgéanica y a los aniones, los
cuales compiten por los radicales generados en el proceso. Este hecho origina una menor
disponibilidad en el numero de especies radicalarias e oxidantes para interaccionar con el
compuesto a eliminar, dando como resultado que el porcentaje final de degradacion

resultante sea inferior.

Tabla 9. Influencia de la matriz en los diferentes PAOs considerados. [DTZ]o = 3.82x10~
M (25mgL™).

Matriz

Exp. NGm. acUosa pH POAs % Degradado  k x10% (min™")

8 uw 3.0 Fenton 72.0 2.08 £ 0.01
61 SW 3.0 Fenton 33.5 2.04 £+ 0.01
22 uw 3.0 Fenton-like 100.0 1.97 £ 0.01
62 SW 3.0 Fenton-/ike 41.0 2.22 +£0.01
34 UWwW 3.0 Fe VI 55.5 0.36 + 0.06
63 SW 3.0 Fe VI 19.8 0.29 + 0.06
38 uw 6.5 uv 80.6 17.1+04
64 SW 6.5 uv 100.0 40+ 2

41 UW 6.5 UV/H,0, 90.9 23.7+0.7
65 SW 6.5 UV/H,0, 100.0 55+£2
59 UwW 6.5 UV/K,S,05 78.3 21.2+0.3
66 SW 6.5 UV/K,S,05 100.0 128 £ 12

En los procesos de fotooxidacion, los porcentajes de degradacion en los experimentos
realizados con agua superficial (Experimentos Num. 64-66) son mayores que en agua
destilada (Experimentos Num. 38, 41 y 59), alcanzdndose en los tres casos el 100% de
degradacion. Las velocidades de reaccion también se incrementan en el agua superficial,
especialmente cuando la fotooxidacién se realiza en presencia de peroxodisulfato potasico.
Estos resultados son debidos a que la materia organica natural (NOM) presente en la matriz,
actuaria como fotosensibilizador [35, 36], pasando a un estado excitado tras la absorcion de
la radiacion ultravioleta, pudiendo inducir la degradacion directa del diatrizoato mediante la
transferencia de energia o indirectamente, generando especias radicalarias oxidantes. Si se
comparan los tres procedimientos de fotooxidacion, el incremento del rendimiento del
proceso de degradacion se acentua notablemente en agua superficial tratada con radiacion
ultravioleta, utilizando el sistema UV/K,S,;0s, porque los aniones sulfato presentes en
dicha matriz favorecen el equilibrio de la Reaccion 52, generandose el anion persulfato

[37], 82082', que descompone mediante la Reaccion 53, incrementando la concentracion de
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iones radicales sulfatos presentes en el medio. Ademas, el equilibrio de la Reaccioén 52 se
desplaza hacia la izquierda ya que los aniones persulfato generados se consumen en el
sistema, incrementando la concentracion de radicales SO3~ lo que facilita la eliminacion del

DTZ.

SOz + SOz = S,0%™ + 2e~ (52)
S,03~ - 2505~ (53)
3.6- Toxicidad y carbono orgénico total
Se estudio la variacion de la toxicidad y del carbono orgéanico total de los procesos
considerados en el presente Capitulo, determinando los valores iniciales y los finales. Los

resultados obtenidos se muestran en la Tabla 10.

Tabla 10. Resultados de TOC y Toxicidad tras la oxidacion de 25 mg L' de DTZ, en agua
ultrapura y agua superficial natural.

"TOC (mg L™ | Inhibicién bacteriana (%)
Matriz POAs
to ts to ts
uw Fenton 5.09 5.62 <BDL? 97.9
SW Fenton 21.42 25.67 <BDL® 97.7
uw Fenton-like 5.09 5.93 <BDL" 97.3
SW Fenton-like | 22.81 22.75 <BDL" 97.8
UW Fe VI 5.09 5.55 <BDL? 22.4
SwW Fe VI 21.42 2495 <BDL*? 154
uw uv 5.09 7.77 <BDL? 41.5
SW uv 21.42 15.32 <BDL*? 16.9
UW UV/H,0, 5.09 591 <BDL*? 73.9
SwW UV/H,0, 21.52 16.21 <BDL? 33.3
uw UV/K;S,0g 5.09 0.73 48.8 54.2
SwW UV/K;S,0g 21.42 0.89 48.8 98.3

"TOC: Carbono Organico Total. “BLD: Inferior al limite de deteccion.
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Los valores de TOC obtenidos muestran que no se produce mineralizacién para los
sistemas basados en las sales de hierro, mientras que para los sistemas basados en radiacion
UV se reduce el TOC en las muestras en las que la matriz acuosa es el agua superficial.
Esta reducciéon en los valores del TOC determinado podria atribuirse al efecto
fotosensibilizador de la materia organica presente, lo que favoreceria la degradacion tanto
del DTZ como de sus subproductos de degradacion. En cuanto a los sistemas UV/K;S,0s,
los valores de TOC obtenidos muestran que se alcanza la mineralizacién del contaminante,

con valores del TOC finales de 0.73 y 0.89 para la matriz UW y SW, respectivamente.

En cuanto a la toxicidad del sistema UV/K;,S,0s, los valores determinados para ty son
elevados 48.8% tanto para UW como para SW, mientras que en los otros procedimientos
considerados el porcentaje de inhibicion de la bacteria Vibrio fischeri (NRRL B-11177) es
menor que el BLD, revelando que el sistema K,S,;Os por si solo aporta toxicidad al sistema.
Ademas, al final del tratamiento la toxicidad del sistema se incrementa notablemente para
la matriz SW a pesar de la disminucioén del TOC, indicando que tanto el K;S,0g como las
sustancias presentas en SW transformadas en subproductos mas toxicos que los de partida
contribuyen al incremento de la toxicidad, resultados andlogos a los obtenidos por otros
autores [38, 39]. Por otra parte, para el sistema UV empleando como matriz SW se obtiene
el valor mas bajo de inhibicion bacteriana, lo que podria atribuirse al efecto
fotosensibilizador que ejerce la materia organica disuelta, que contribuye a que los
subproductos de degradacion del DTZ se transforme en otros menos téxicos que los
formados en los otros sistemas UV considerados. En los sistemas basados en sales de
hierro, la toxicidad resultante al final del tratamiento para Fenton y Fenton-like es muy
elevada (> 97.0%), indicando que los subproductos formados por estos sistemas son mas
toxicos que los de los otros PAOs estudiados. Finalmente, destacar que para los sistemas
basados en sales de Fe (VI) se obtienen subproductos de degradaciéon que dan lugar a

valores de inhibicion bacteriana mas bajos.
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4. CONCLUSIONES

En el reactivo Fenton el porcentaje de DTZ eliminado es independiente de la concentracion
inicial de Fe (II), siendo la concentracion inicial de peroxido hidrogeno la variable que mas
influye en el proceso de eliminacion. Por el contrario, en el sistema Fenton-/ike influyen
tanto la concentracion inicial de Fe (II) como la concentracion inicial de H,O,. Ademas,
para una misma concentracion inicial de DTZ, y una concentracion de H,O,, Fe (II) y Fe
(I1) de 5 mg L™, el porcentaje degradado de DTZ es mas elevado por el sistema Fenton-
like que por el sistema Fenton. El analisis estadistico de los resultados obtenidos muestra
que las variables determinantes en el proceso de degradacion del DTZ son la concentracion

inicial de H,O, y Fe (III).

Los sistemas basados en sales de ferrato muestran una elevada dependencia del pH de la
disolucion, obteniéndose la constante de velocidad mas elevada, 1.74x10*> M™! s'l, cuando

en el medio predomina la especie ferrato de dihidrégeno.

El sistema UV/H,0, muestra una fuerte dependencia del pH y de la concentracion inicial de
H,0,, mostrando un efecto sinérgico favorable a concentraciones inferiores a 10.0 mM de
H,0,. Ademas, el sistema UV/K,S,03 muestra una mayor eficiencia que el sistema
UV/H;0,, alcanzandose con el primero de ellos una mayor constante de velocidad, siendo

un 24.0 % superior para pH=6.5 y [DTZ](=25 mg L.

Al estudiar la influencia que ejerce la matriz en los distintos PAOs considerados, se observa
que en los sistemas basados en sales de hierro disminuye notablemente el porcentaje de
DTZ degradado, mientras que en los sistemas en los que se emplea radiacion UV se
incrementa notablemente el porcentaje degradado de DTZ, asi como la velocidad de
reaccion, ya que la presencia de materia organica disuelta favorece el proceso de

eliminacion del DTZ.

Los valores de TOC obtenidos indican que unicamente para el sistema UV/K,S,0s se
alcance un grado de mineralizacion elevado. Ademas, los valores de inhibicidon bacteriana

muestran que en todos los casos se incrementa la toxicidad con respecto al sistema de
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partida, y que el grado en el que se produce este incremento es funcion del PAOs

considerado.
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CAPITULO 111

DEGRADACION DEL MEDIO DE CONTRASTE
DIATRIZOATO INDUCIDA POR RADIACION

GAMMA EN DISOLUCION ACUOSA
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1. INTRODUCCION

La revision bibliografica realizada indicé que el medio de contraste diatrizoato sodico
(DTZ) presenta un elevado grado de resistencia a tratamientos biologicos y oxidantes
[1-6]. En estos casos, cobra especial interés el estudio y desarrollo de nuevas
alternativas tecnoldgicas que aporten otro tipo de agentes capaces de degradar este tipo
de contaminantes, encontrdndose entre estas tecnologias, los procesos avanzados de
oxidacion reduccion. Pertenecientes a este grupo se encuentran tecnologias como la
sonolisis, la cavitacion electrohidraulica y la radiacion gamma, todos ellos
caracterizados por la produccion simultianea de agentes oxidantes (HO®) y agentes
reductores (H® y/o €5q). El uso de estos procesos es cada vez mas comun, en particular
en las aguas destinadas a su reutilizacion [7]. De estos procesos, se ha seleccionado las
radiaciones ionizantes como tratamiento con potencial para degradar el medio de
contraste diatrizoato por las especies radicalarias altamente reactivas que la radiacion
gamma genera en su interaccion con las moléculas de agua. La rotura de la molécula de
agua da lugar a la formacion de especies tanto oxidantes (HO®) como reductoras (H®, e’

aq) con forme a la siguiente reaccion (Reaccion 1):

H,0 s [2.8]HO" +[2.7] €q + [0.6] H' + [0.72] H,0, + [2.7] H;0" + [0.45]1 H, (1)

Donde los valores entre corchetes nos indican el nimero de moléculas que se han
formado cuando se absorbe una energia de 100 eV, es decir, el rendimiento
radioquimico medio del proceso, G-value, para un rango de pH de 6.0-8.5, y estando el
medio libre de aire [8]. El grado en el que se forma cada una de ellas depende de
factores tales como: pH de la solucion, temperatura, energia impartida por unidad de
recorrido en el medio acuoso por la radiacion incidente, de la dosis absorbida, de la tasa
de dosis y de la presencia de gases disueltos. De ese modo, se pueden obtener medios en
los que predominen las especies oxidantes, HO", H,O, y O,, o las reductoras, H* y €7,
dependiendo del soluto a degradar. A modo de ejemplo, en la Tabla 1 se muestran las
especies quimicas y radicalarias formadas en la radiolisis del agua pura, con sus

correspondientes energias de activacion y constantes de velocidad [9, 10].
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El objetivo de este Capitulo es estudiar la eficacia de la radiacion gamma en la
eliminacion del medio de contraste DTZ, en disolucién acuosa, determinando el papel
de las distintas especies oxidantes y reductoras en su degradacion. Se examind la
influencia que tendria en este proceso, las caracteristicas de diferentes matrices acuosas:
agua ultrapura, agua superficial, agua subterrdnea y agua residual. Para ello, se
estudiaron: 1) La obtencion de la cinética de degradacion del diatrizoato mediante
radiacion gamma; ii) El estudio de la influencia que tiene en el proceso radiolitico
diferentes variables operacionales como son: la tasa de dosis, pH y adicion de H»O»; iii)
El mecanismo de degradacion, analizando la influencia de la adicién de sustancias
promotoras y atrapadoras de radicales durante el proceso de irradiacién, como son los
iones cloruro, nitrato, carbonato, sulfato y nitrito; iv) La influencia de la matriz quimica
de distintos tipos de agua (subterranea, superficial y residuales urbanas); v) Identificar
los subproductos formados en funcién de la dosis absorbida; vi) Valorar la toxicidad del
compuesto diatrizoato y de sus subproductos; y vii) Determinar el grado de

mineralizacion del diatrizoato.

2. EXPERIMENTAL

2.1- Materiales

Todos los reactivos quimicos utilizados (Diatrizoato sodico, acido fosforico, cloruro
sodico, nitrato sddico, nitrito sddico, carbonato sodico, perdxido de hidrogeno) fueron
reactivos de grado analitico de alta pureza suministrados por Sigma-Aldrich. El agua

ultrapura para las disoluciones se obtuvo con un equipo Milli-Q® (Millipore).

2.2- Fuente de irradiacion

Los experimentos de irradiacion fueron realizados con el irradiador gamma modelo 30J
MARK-I (Shepherd & Associates) perteneciente a la Unidad de Radiologia
Experimental del Centro de Investigaciones Biomédicas de la Universidad de Granada
(Espaiia). El equipo incluye cuatro fuentes radiactivas de '*’Cs con una actividad total

conjunta de 3.70-10"° Bq (1.000 Ci). La camara de irradiacion tiene un volumen Wtil de
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8.25 L y esta equipada con un sistema de rotacion que garantiza la aplicacion de una
dosis uniforme en todo el volumen de irradiacion. El equipo tiene tres posiciones de
irradiacién para diferentes tasas de dosis: posicion 1, 3.83 Gy'min™; posicion 2, 1.66

Gy min’'; y posicion 3: 1.06 Gy-min™.

Las muestras de diatrizoato fueron irradiadas en viales de 2 ml sellados con tapones de
rosca para impedir la entrada de aire a temperatura ambiente (25 + 2 °C). Previamente a
su irradiacion, se burbujed nitrégeno a las muestras, para evitar la presencia de oxigeno

disuelto en el medio.

2.3- Recogida y caracterizacion de las aguas procedentes de estaciones de

tratamiento

Para el analisis de la influencia de las aguas reales durante la irradiacion gamma, se
recolectaron muestras de aguas naturales (subterraneas y superficiales) y aguas
residuales, procedentes de la estacion de tratamiento de agua potable y de aguas
residuales, respectivamente. Estas muestras fueron suministradas por la empresa Aguas

y Servicios de la Costa Tropical (Motril, Granada).

Los métodos de caracterizacion seguidos han sido expuestos en el Apartado 2.8 del

Capitulo II de esta Tesis Doctoral.
2.4- Métodos de analisis
2.4.1- Determinacion de diatrizoato en solucion acuosa

La concentracion de diatrizoato en disolucion fue determinada por cromatografia liquida
de alta resolucion (HPLC) en fase inversa, usando un equipo marca Thermo— Fisher
equipado con un detector visible-ultravioleta y un automuestreador con capacidad para
120 viales. La columna cromatografica fue una Nova-Pak® C18 (tamafio de particula 4
pm; 3.9x150 mm). La fase movil utilizada esta formada por 80% de una disolucion de

acido fosforico al 1% y un 20% de agua 4cida, en modo isocratico, con un flujo de 2.0



Capitulo 111 88

mL-min”'; la longitud de onda del detector se fijo en 254 nm; el volumen de inyeccién

fueron100pL.

2.4.2- Determinacion del carbono organico total

El carbono organico total (TOC) presente en la disolucion se determind mediante un
equipo Shimadzu V-CSH con automuestreador ASI-V. El TOC fue calculado mediante

la sustraccion del valor del carbono inorganico (IC) del valor del carbono total (TC).

Las muestras de agua (5 ml) se inyectan en la camara de reaccion del equipo, a 680°C,
rellena con un catalizador oxidante. El agua se vaporiza y el carbono, orgéanico e
inorganico, se oxida a CO,. Este CO, se transporta, en corriente de aire, y se mide en un
analizador de infrarrojos no dispersivo. El IC se determina inyectando la muestra en una
camara de reaccion distinta, que contiene acido fosforico. Bajo condiciones acidas, todo
el IC se transforma en CO,, que se cuantifica en el detector de infrarrojos. En estas
condiciones, el carbono orgénico no se oxida, por lo que s6lo se determina el IC. El

TOC se obtiene por diferencia entre el valor obtenido de TC y el IC.

2.4.3- Determinacion de la toxicidad de los subproductos de degradacion

La toxicidad de los productos resultantes de la degradacion del DTZ se determind con
un biotest normalizado (DIN/EN/ISO 11348-2) determinado por la inhibicion de la
intensidad luminosa de la bacteria Vibrio fischeri (NRRL B-11177) [11] tras 15 minutos
de exposicion con la muestra. El descenso en la bioluminiscencia fue medido con un
equipo LUMISTOX 300 [11]. Los resultados fueron expresados en porcentaje de
inhibicion (% I) el cual se determind comparando la respuesta dada por una disolucion

salina de control con la correspondiente muestra a evaluar.
2.4.4- Determinacion del rendimiento radioquimico (G-value y Gy)
El valor G se define como el nimero de moléculas de un producto formado o el cambio

de un reactivo, por cada 100 eV de energia absorbida. Se calcula usando la Ecuacion 2

[12].
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G= [Co-C]-Ny s
D-6.24-10'° )

Donde C es la concentracion inicial de diatrizoato (mol-L™"), C es la concentracién de
diatrizoato a la dosis D (mol-L™"), D es la dosis absorbida (Gy), Na es el numero de
Avogadro (6.023 -10% moléculas - mol™) y 6.24 -10' es el factor de conversion de Grey
al00ev-L".

El rendimiento radioquimico depende del pH del medio, de la concentracion de la
especie a degradar y de la tasa de dosis. Por ello, considerando que, durante el proceso
de irradiacion, el pH del medio y la tasa de dosis permanecen constantes, la variacion
del rendimiento radioquimico sera funcion de la dosis absorbida y, por tanto, de la
concentracion de DTZ presente en el medio. Por ello, al representar G vs D, se observa

que los datos se ajustan a una ecuacion del tipo:
G=(Gy—A)-e*P+ 4 3)

Donde G, es el rendimiento radioquimico para la dosis D, A y k son constante de ajuste,
y Gy representa el rendimiento radioquimico inicial a la dosis 0 Gy. Por ello, seré este
parametro el que utilizaremos para comparar el rendimiento radioquimico en funciéon de
las distintas variables operacionales. Finalmente, si consideramos que 1 pmol-J" son

0.10364 moléculas-(100 eV)™, se puede expresar el valor de Gy en pmol-J™.
2.4.5- ldentificacion de los subproductos de degradacion del diatrizoato

La separacion de los subproductos de degradacion del DTZ en las aguas, se realizé con
un equipo HPLC marca Agilent serie 1200 (Agilent Technologies, CA, USA), equipado
con una columna analitica C18 (3.9 X 150 mm, 4 um) de Waters. Las fases moviles
utilizadas A y B, fueron acetato amoénico 5 mM a pH 4.3 y acetonitrilo,
respectivamente. La elucion del gradiente de la fase movil fue programado de la
siguiente forma: 6% B durante 10 minutos, de 6% a 30% en 10 minutos y conservar

durante 3 minutos, y de 30% a 6% en 1 minuto. El caudal utilizado se fijé en 0.20 mL
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min" a lo largo del gradiente. La temperatura de la columna se mantuvo a 25°C y el

volumen de inyeccion fue 10 pL.

El sistema de HPLC estd acoplado a un micrOTOF (Bruker Daltonics, Bremen,
Alemania), un espectrometro de masas de tiempo de vuelo acelerado (0aTOF-MS),
equipado con sistema de ionizacién por electrospray (ESI). Los parametros para el
analisis se establecieron usando el modo ion positivo, adquiriendo espectros en un rango
de masas (m/z) de 50 a 1000. Los pardmetros Optimos del sistema ESI-MS fueron:
voltaje 4.5 kV, temperatura de gasificacion de 190°C, flujo de gas 7.0  min™ y presién

de gas de nebulizacion 21.70 psi.

2.4.6- Determinacion de la constante de dosis

La constante de dosis, k; (Gy'l), se determind considerando que la cinética de

degradacion del diatrizoato se ajusta a una cinética de pseudo primer orden:

[DTZ] = [DTZ], - e~ k1P 4)

Donde [DTZ] es la concentracion residual de diatrizoato para la dosis D; D es la dosis
absorbida (Gy); [DTZ], es la concentracion inicial de diatrizoato (mg-L™); k; es la
constante de dosis (Gy™), con lo que si se representa Ln [DTZ] vs D, la pendiente de la
recta serd igual a la constante de dosis. Una vez obtenida ésta, se calcularon las dosis
necesarias para degradar el 50%, Dgsg, y el 90%, Dg g, de la concentracion inicial de

diatrizoato (Ecuaciones 5 y 6):

L) 5)
Ln(10) ©6)
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2.4.7- Constante de velocidad de reaccidn del diatrizoato con el radical hidrogeno

Al objeto de justificar los resultados obtenidos, se determin6 la constante de reaccion
del radical hidrogeno con el diatrizoato ya que de ella no hay datos referenciados en
bibliografia. Para ello, se selecciond, como compuesto de referencia, la 3-Aminopiridina
(3-AmPy) que reacciona frente a los radicales hidrogeno con una constante de reaccion
de 2.2x10° M s [13, 14], ademas de ser facilmente medible por HPLC. Estos
experimentos de radiolisis fueron realizados a pH 6.5, variando la relacion entre las
concentraciones del diatrizoato y la 3-Aminopyridina. Para garantizar que la Unica
especie radicalaria que actuase frente al diatrizoato fuera H', se adicionaron al medio
aniones carbonato y sulfato en una concentracién de 1000 mg-L™, por su capacidad de
actuar como atrapadores de radicales hidroxilo y de electron acuoso, con unas
constantes de reaccion de 3.9%10° M s y 1.0x10° M s™! respectivamente (Tabla 3).

Los experimentos se realizaron a dosis de 25, 50, 100, 200, 400, 600, 800 y 1.000 Gy.

3. RESULTADOS Y DISCUSION
3.1- Degradacion de diatrizoato inducida por radiacion gamma

Durante el proceso radiolitico se generan especies muy reactivas, HO®, H*, e,, y HO;

(Reacciones Tabla 1), responsables de la degradacion de los contaminantes presentes

[12].

Las condiciones de todos los experimentos que se realizaron se resumen en la Tabla 2.

Estos resultados se iran discutiendo a lo largo de este Capitulo.
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Tabla 1. Especies quimicas y radicalarias formadas en la radiolisis del agua pura, con
sus correspondientes energias de activacion y constantes de velocidad [9, 10].

Ne° Reaccion K (emin-kiman)™ Fa
(mol™1-s™) (kJ-mol™)

7 ezq+H,0 > H*+OH" 1.90x10' -

8  exq+eaq —Hy+20H" 5.50 (5.00 — 7.00)x10’ 20.5
9 ez +H®"—H,+OH™ 2.50x10" 12.6
10 ez +HO® — HO™ 3.00x10" 12.6
11 ezq+0, >0 1.90 (1.80 — 1.90)x10" 13.0
12 ezq+ 05~ — HO; + HO™ 1.30x10" 18.8
13 ey +H"— H 2.30 (2.20 — 2.40)x10" 12.2
14 ezq +H;0, — HO® + HO™ 1.10 (0.95 — 1.20)x10" 15.1
15 ezq +HO3 — HO3Z 1.30x10" 12.6
16  e3q+HO; — 0"+ HO~ 3.50x10’ -

17 ezq+ 0" +H,0 — 2HO™ 2.20x10' -

18 H*+H,0 — H, +HO* 1.00x10" -

19 H*+H*—H, 7.80 (7.75 - 12.00)x10°  12.6
20 H®+HO® — H,0 7.00x10° 12.6
21 H*4+HO™ —ey 1.90 (1.80 — 2.00)x10’ 26.0
22 H*+0, — HO; 2.10x10" 12.6
23 H*+HOj — +H,0, 1.00 (1.00 — 2.00)x10"° 12.6
24  H®+H,0, — HO® + H,0 9.00x10’ 13.6
25  H®+ 05 — HO; 2.00x10" 12.6
26  HO® +HO® — H,0, 5.50 (5.20 — 6.20)x10’ 8.0

k3 , .
Entre paréntesis se muestran los
bibliografia, para cada una de las reacciones en las que se indican dichos valores.

valores maximos y minimos encontrados en
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Tabla 1 (continuacion). Especies quimicas y radicalarias formadas en la radiolisis del
agua pura, con sus correspondientes energias de activacion y constantes de velocidad [9,
10].

k (Kmin-Kmax)* Ea.
N Reaceion (mol™1-s™) (kJ-mol™)
27  HO® + H,0, — HO3 + H,0 2.70 (2.00 — 3.80)x10’ 14.0
28  HO®+H, — H* +H,0 4.20 (3.40 — 6.00)x 10’ 18.0
29  HO®+ 05 — 0, + HO™ 8.00 (7.00 — 9.40)x10° 12.6
30 HO®+ 0*” — HO; 2.00x10" -
31  HO® + HO; — HO% + HO™ 7.50 (5.60 — 8.30)x10° 12.6
32 HO®+HO03 — 0, + H,0 6.00 (6.00 — 6.60)x10° 12.6
33 0°” +H,0, — 05" +H,0 2.00x10® -
34 HO3+ 03 — 0, +HO; 8.90x10’ 8.8
35  HO% + HO%, — 0, + H,0, 2.00x10° 24.7
36  HO% + H,0, — 0, + H,0 + HO® 3.70 20.0
37 05 +03 — 0, + HO; + HO™ 0.30 12.6
38 0% +H,0, — 0, +O0H™ +HO® 16 20.0
39 05 +H* —0,+O0H™ +HO* 4.5x10" 12.6

* 7 . y e y .
Entre paréntesis se muestran los valores maximos y minimos encontrados en
bibliografia, para cada una de las reacciones en las que se indican dichos valores.

En la Figura 1A se muestran las cinéticas del proceso de degradacion radiolitica del
diatrizoato en funcion de la dosis adsorbida, para concentraciones iniciales de: 10, 25,
50, 75,100 y 120 mg-L'l, (Experimentos N° 1-6, Tabla 2), y una tasa de dosis de 1.66
Gy-min.
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Figura 1. A) Influencia de la concentracion inicial en la degradacion radiolitica del
Diatrizoato. [DTZ]y = 10 mg'L'1 (0); [DTZ]o = 25 rng-L'1 (e); [DTZ]o = 50 mg'L'1 (m);
[DTZ]o = 75 mg-L" (A); [DTZ]o = 100 mg-L" (¢); [DTZ]p = 120 mg-L™" (#). B)
Variacion de la constante de dosis con la concentracion inicial de DTZ. pH = 6.5.
T=298 K. Tasa de dosis = 1.66 Gy min™".

Como se observa, a medida que aumenta la dosis absorbida disminuye la concentracion
de diatrizoato, siendo este efecto mas acusado cuanto menor es la concentracion inicial.
Ademas, la constante de dosis disminuye al aumentar la concentracion inicial de
diatrizoato. Estos resultados pueden explicarse considerando las reacciones de
competicion cinética que se establecen en el estado estacionario del proceso radiolitico,

las cuales se pueden representar de forma general mediante las reacciones 40-42:

radical + radical — moléculas estables 40)
radical + DTZ — productos intermedios 41)

radical + productos intermedios — productos de degradacion 42)



Tabla 2.Condiciones experimentales y parametros cinéticos obtenidos en la degradacion del diatrizoato mediante radiacién gamma.

Ne. | [DTZ], | Tasade Matrig | op | H2021 | [C17] | [NO3T | [CO37] | [SO37]| INO3] | ki10° Do so Doso Gx10°
Exp. | (mg'L") (G;?frfil;-l) T PR (uMol) |(mg'L) |(mgL) (mg-L™) | (mg-L|(mg L") | (Gy™) (Gy) (Gy) (pmol-J"
1 10 1.66 UW | 65 - - - - - - 780+ 193 | 8910 | 295+33 10+3
2 25 1.66 UW | 65 - - - - - - 194+ 14 | 357+13 | 1185+42 | 11.6+04
3 50 1.66 UW | 65 - - - - - - 1249 | 557420 | 1851466 | 16.8+0.9
4 75 1.66 UW | 65 - - - - - - 108£7 | 645421 | 2142470 | 23.1x0.9
5 100 1.66 UW | 65 - - - - - - 100£8 | 694426 | 2306487 | 27.10.3
6 120 1.66 UW | 65 - - - - - - 83+4 | 835422 | 2772+74 | 23.0+0.8
7 25 3.83 UW | 65 - - - - - - 252422 | 27511 | 913+38 | 13.8+0.9
8 25 1.06 UW | 65 - - - - - - 241420 | 287#11 | 954438 1442
9 25 1.66 UW | 20 - - - - - - 250419 | 277410 | 921+34 102

10 25 1.66 UW | 4.0 - - - - - - 339451 | 205£15 | 680+48 2642
11 25 1.66 UW | 6.0 - - - - - - 200446 | 239+18 | 794%59 | 18.2+0.7
12 25 1.66 UW | 8.0 - - - - - - 256434 | 271£17 | 901+58 1242
13 25 1.66 UW | 10.0 - - - - - - 222427 | 313+18 | 1039+60 | 13.3+0.8
14 25 1.66 UW | 65 1 - - - - - 259+ 18 | 26849 890+31 16+2
15 25 1.66 UW | 65 10 - - - - - 263+ 16 | 264+8 877427 | 12.1x0.8
16 25 1.66 UW | 65 50 - - - - - 203+44 | 236+17 | 785455 | 14.0+0.3
17 25 1.66 UW | 65 | 100 - - - - - 251427 | 276£14 | 917+47 131
18 25 1.66 UW | 65 | 1000 - - - - - 185+ 18 | 374%18 | 124358 | 10.4+0.6
19 25 1.66 UW | 6.5 | 10000 - - - - - 94+ 6 740+22 | 2458475 | 5.6+0.2
20 25 1.66 UW | 65 - 1 235427 | 295+16 | 981+54 | 15.1x0.8
21 25 1.66 UW | 65 - 10 - - - - 227422 | 306+14 | 101747 | 12.9+0.3
22 25 1.66 UW | 65 - 100 - - - - 224423 | 310£16 | 1029+52 1541
23 25 1.66 UW | 65 - 500 - - - - 262437 | 265+18 | 879+58 2042
24 25 1.66 UW | 65 - 1000 - - - - 299427 | 232410 | 771434 151




Tabla 2 (Continuacion). Condiciones experimentales y parametros cinéticos obtenidos en la degradacion del diatrizoato mediante radiacion gamma.

N°e. | [DTZ], Tgsa,de Matri | [H205] | [C17] | [NO3] | [CO37] | [SOF7]| INOZ] | k107 Do s0 Doso Gyx107

Exp. (mg‘L'l) (Gy';)lfillsl-l) atriz. p (uMol) (mg~L'l) (mg-L'l) (mg'L'l) (mg-L") (mg-L'l) (Gy'l) (Gy) (Gy) (umol-J’l)
25 25 1.66 UW | 65 - a 1 - - - 20022 | 34719 | 1154462 2314
26 25 1.66 UW | 65 - - 10 - - ; 228427 | 304+17 | 1011+58 2042
27 25 1.66 UW | 65 - - 100 - - . 168£15 | 412+18 | 1370460 | 8.6+0.1
28 25 1.66 UW | 65 - - 500 - - . 102411 | 681434 | 2262+114 | 10.4+0.3
29 25 1.66 UW | 65 - - 1000 - ; ; 93+ 8 747432 | 24824105 | 7.1+0.4
30 25 1.66 UW | 7.0 - - - 1 ; - 248+38 | 279420 | 927+67 20+4
31 25 1.66 UW | 8.0 - - - 10 - - 207+ 17 | 334%14 | 1111245 | 12.840.8
32 25 1.66 UW | 106 - - - 100 - . 239416 | 291£10 | 965+32 7.6£0.3
33 25 1.66 UW | 10.9 - - - 500 - ; 205+ 46 | 338435 | 1122£116 | 10.6+0.9
34 25 1.66 UW | 11.3 - - - 1000 - ; 206+ 18 | 336+14 | 1118+47 1143
35 25 1.66 UW | 65 - - - - 1 - 169+ 17 | 411220 | 136765 1542
36 25 1.66 UW | 65 - - - - 10 - 212417 | 327413 | 1086+44 1542
37 25 1.66 UW | 65 - _ - ; 100 ; 216£26 | 321+19 | 1066+ 61 131
38 25 1.66 UW | 65 - - - - 500 - 217416 | 320+ 11 | 1062438 | 13.040.6
39 25 1.66 UW | 65 - - - - 1000 - 23915 | 290+9 963431 131
40 25 1.66 UW | 45 - - ; - - 1 209+ 19 | 332+15 | 1102449 | 8.6:0.3
41 25 1.66 UW | 45 - - - - - 10 172419 | 403421 | 1337+71 | 10.7+0.8
42 25 1.66 UW | 45 - - - - - 100 87+ 7 80132 | 2662+ 105 | 4.8+0.9
43 25 1.66 UW | 45 - - - - - 500 3742 1853451 | 6155169 | 3.1+0.2
44 25 1.66 UW | 45 - - - - - 1000 1241 | 55854238 | 185544789 | 2.5+0.4
45 25 1.66 SW | 83 - - _ - - - 140+ 14 | 497424 | 1651480 45+3
46 25 1.66 GW | 75 - - - - - . 172420 | 402422 | 1336475 37+4
47 25 1.66 wWW | 7.8 - - - - - - 1113 | 626436 | 2078119 1942
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De acuerdo con la suposicion de estado estacionario, la tasa de formacion de radicales
en la radiolisis del agua es igual a su tasa de extincion. Por tanto, sus concentraciones en
el medio dependen de la dosis absorbida D y de la concentraciéon de diatrizoato
presente. Para una dosis fija, D, el incremento de la concentracion inicial de diatrizoato
conlleva un descenso de la concentracion de radicales presentes en el estado
estacionario. Asi, la constante de degradacion de primer orden es igual al producto de la
concentracion de radicales por la constante de velocidad absoluta de segundo orden
correspondiente a la reaccion entre los radicales y el diatrizoato (k). Por tanto, en la
concentracion inicial de diatrizoato conlleva un descenso en la constante de velocidad
de pseudo-primer orden (k;) determinada [12]. Al representar la variacion de k; vs
[DTZ]y (Figura 1B), los datos se ajustan a una ecuacion del siguiente tipo (Ecuacion

43):
ky = K + (ky, — K) - e7 P77l (43)

Donde k;,=0.0263+0.003 Gy', k=0.13+0.01L'mg’ y K=(10248)-10° Gy,
ecuacion que permite establecer la dependencia de la constante de dosis con la
concentracion inicial. Ademas, el valor de K proporciona el valor de la constante de

dosis cuando la concentracion tiende a infinito.

También se ha determinado el efecto de la tasa de dosis en la degradacion del
diatrizoato, realizando cinéticas de degradacion en las mismas condiciones

experimentales pero a diferente tasa de dosis (Experimentos Num. 2, 7 y §, Tabla 2).

Las tasas de dosis empleadas fueron 1.06, 1.66 y 3.83 Gy-min"'. Los resultados
experimentales muestran que para una concentracion inicial de diatrizoato de 25 mg-L™
la constate de dosis no se modifica sustancialmente al incrementarla tasa de dosis. Por
ello, al objeto de facilitar el estudio y la influencia de las distintas variables
operacionales, se selecciond como tasa de dosis de trabajo la de 1.66 Gy min™' y como

concentracién de trabajo 25 mg-L™ de diatrizoato.
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3.2- Determinacion de la constante de velocidad de reaccion del diatrizoato con el

radical hidrégeno

Para determinar la constante de reaccion del diatrizoato con los radicales hidrogeno

producidos en la radiolisis del agua, se consider6 que las reacciones transcurren

. . . DTZ
mediante una cinética de pseudo-primer orden, y por tanto, al representar Ln (ﬁ) \&
0

3-AmP : , . .
Ln (ﬁ), se obtiene una grafica cuya pendiente permite calcular la constante de
) 0

reaccion del radical hidrogeno con el diatrizoato mediante la Ecuacion 44.

ky+(3-AmP
H ( Y) =k0bs (44)
ky-(DTZ)

Donde ke (3-AmPy) es el valor de la constate de reaccion de la 3-Aminopyridine con

el radical hidrogeno, 2.2%x10° M s, kqp, es valor medio de las pendientes de las

graficas Ln (%) vs Ln (%), para relaciones 1:1 y 1:2 del diatrizoato con la 3-
0 - 0

Aminopyridine y ki+(DTZ) es la constate de reaccion del diatrizoato con el radical

hidrogeno.

El valor obtenido para ky-(DTZ) es de (2.2 £ 0.5)x10° M s, Hasta ahora, en
bibliografia, s6lo se habia calculado la constante de reaccion del diatrizoato con los
radicales hidroxilo (kyo+(DTZ) = (5.4 + 0.3)x10° M s™) [6] y el electron acuoso
(kez, (DTZ) =(2.13 + 0.03)x10" M™' s') [15], ya que estas especies son las
mayoritarias en la radiolisis del agua. Sin embargo, como se demuestra a lo largo de
este Capitulo, el radical hidrégeno esta directamente involucrado en la degradacion del
diatrizoato y por tanto, su contribucion en la degradacion de dicho compuesto no puede
ser despreciada. Asi, el diatrizoato presenta un valor de constante de reaccién con el
radical hidrogeno analogo al de otros compuestos con anillo bencénico sustituido, como

son el iodobenzeno, p-Bromophenol y acido p-Nitrobenzoico con unos valores de ky-

iguales a 1.34x10° M5, 4.40x10°M"' s and 1.0x10° M's™, respectivamente [10].
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3.3- Efecto del pH inicial del medio

Se ha estudiado la influencia del pH en la degradacion del diatrizoato, ya que el
rendimiento radioquimico de las especies generadas en la radiolisis es funcién del pH
del medio (Tabla 1) [9, 14]. Ademas, hay que considerar que la especie quimica del
diatrizoato cambia con el pH de la disolucidn, de acuerdo con sus valores de pKa (pk; =
0.92, pk, =12.37, pks = 13.48). Cabe sefialar que la especie principal de diatrizoato en

el pH de la disolucién (valores de pH de 2 al2) es la monoprotonada uno.

Por ello, se irradiaron soluciones acuosas con 25 mg-L™ de diatrizoato a pH 2, 4, 6, 8 y
10 (Experimentos Num. 9-13, Tabla 2). El pH de la disolucion se midid para cada dosis

y no sufrid6 modificacion alguna durante el proceso de irradiacion. Las constantes de
dosis calculadas muestran que ésta se incrementa al pasar de pH=2, k;= (250+19)-107
Gy, a pH=4, k;= (339+51)-10° Gy, y que a partir de este pH, disminuye hasta
alcanzar un valor minimo de k;= (222+27)-107 Gy para pH=10. Para justificar estos

resultados, se deben considerar los resultados previos obtenidos por Jeong J. et al. 2010

quienes establecen unas constantes de velocidad para la degradacion del diatrizoato con
el radical HO® de (9.6 +0.2)X10°M™' s, y para el e, de (2.13 +0.03) X10" M s, y
una eficiencia de degradacion del 40 + 7 % para el radical HO* y del 69 + 3 % para el

€aq [15].

A pH=2 se favorece la Reaccion 13, lo que da lugar a que G-value de e;q tienda a cero

[14], incrementandose el rendimiento radioquimico de H*. Todo ello indica que, a pesar

de la retirada del medio de los e,,, la contribucion de los radicales H*es fundamental en
la degradacion del diatrizoato ya que, como hemos visto en el apartado anterior, la

constante de velocidad de éste con el diatrizoato es superior a la del radical hidroxilo.

A pH=4 se obtiene la constante de degradacion mas elevada porque a este pH,

reaccionarian con el diatrizoato, las tres especies mayoritarias formadas en el proceso

radiolitico, HO*, H*, y e,4. A partir de este pH, la constante de dosis disminuye debido a
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que el incremento en la concentracion del anion hidroxilo favorece la reaccion 21,

provocando la retirada del medio de los radicales hidrogeno e incrementando la

concentracion de los e,q,

lo que no conlleva un incremento en la constante de dosis.
Entonces, a pH elevados, el rendimiento de los radicales hidroxilo también cambia.
Todo lo expuesto abala la hipdtesis de que la presencia del radical hidrogeno es

determinante en la degradacion del diatrizoato Ademas, tal y como establece Joseph et

al. 2008, en el rango de pH 5 a pH 8, se incrementa en el medio la concentracion de e,

[14] a costa de la desaparicion del medio de los radicales H®, obteniéndose una

constante de degradacién similar a la obtenida a pH=2, k= (256+34)-10 Gy'. Estos
resultados muestran que a pesar de que el diatrizoato también reacciona frente a los
radicales hidroxilos, son las especies reductoras las que mas contribuyen en a su

degradacion, prevaleciendo la via reductora sobre la oxidativa.

Finalmente, a partir de pH=8, se produce un descenso de la constante de dosis ya que, a

partir de ese pH, se reduce la concentracion en el medio de los radicales HO®* y de los

€,q debido al incremento en la formacién de peroxido de hidrogeno que reacciona con

ellos mediante las reacciones 14 y 27. Ademas, se establece el equilibrio mostrado en la

reaccion 45, formandose la especie O™, que es menos reactiva frente al diatrizoato [15].

HO*+HO = 0" +H,0 pK=11.9 (45)

La contribucion de las especies e,,,

HO® y H* a la tasa de degradacion total del
diatrizoato, puede estimarse considerando las ecuaciones 46-48. La concentracion de
cada especie en funcion del pH del medio, puede calcularse mediante el modelo

planteado por Joseph et al. [14] (Ecuaciones 49-51).

foe = Kiso-[HO'] (46)
1 Kitor [HO®] + Ko, [e3q] + Kiyge [H*]

Ke_ :;
fe aq [e Q] (47)

" Kpoe[HO®] + Kz, [ezq] + Ky [H*]
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(. Ky [H'] 48

" Ko [HO®] + Koy, [ezq] + Ky [H*] (“48)
_ _ CR ¢ Gea—q ¢ DR

el = T “

Donde Cg es la constante de conversion de unidades (1.04 X 107 ((mol/dm®)'s) - (G-
value)' - (Gy/s)™), Gegq es el G-value para la produccion de € ,q, Dr es las unidades de

tasa de dosis de la radiacion gamma en Gy's™ (0.026833 Gy-s™ en este trabajo), y Kgy3

y y A g3l
representa la constante de reaccion de la reaccion 13 (mol -dm’-s™).

Cr * Gyoe - Dr

[HO®] =
KR1o[e§q]+KR20[H.] + Kgas[HO™]

(30)

Donde Gyqe es el G-value para la produccion de HO®, Krjo representa la constante de
reaccion de la reaccion 10 (mol'l -dm’® 's'l), Kg2o representa la constante de reaccion de la
reaccion 20 (mol'l-dm3 -s'l), Kras representa la constante de reaccion de la reaccion 45

(mol™-dm’-s™).

_ Cr - Gy - Dg
Kg20[HO®] + Kg,1[HO™]

[H] (1)

Donde Gye es el G-value para la produccion de H*, Kgy; representa la constante de
reaccion de la reaccion 21 (mol'l -dm’® 's'l), Kg2o representa la constante de reaccion de la

reaccion 20 (mol-dm’s™).

Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 2, en la cual puede observarse que a
pH acido, el diatrizoato se degrada principalmente por oxidacion; sin embargo, cuando
el pH de la disolucion se incrementa, la via de degradacion que predomina es la de

reduccion.
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Figura 2. Influencia del pH de la disolucion sobre la contribucion del proceso de
oxidacion y reduccion a la tasa total de degradacion de diatrizoato. fygs (A); fe;q (@);

fe (O). T=298 K. Tasa de dosis 1.66 Gy min™".

3.4- Efecto de la dosis de H,O,

Se ha determinado el efecto de la adicion de H,O, en la velocidad de degradacion del
diatrizoato, para una concentracién inicial de 25 mg-L", pH=6.5, 1.66 Gy-min" y
concentraciones crecientes de H,O, de 1-10.000 pmol. Los resultados obtenidos se
muestran en la Tabla 2, experimentos numeros 14-19. La adicién de pequenas
cantidades de H,O,, 1-50 umol, favorece la reaccion 14 de la Tabla 1, en la que el H,O,
retira del medio electrones acuosos con una velocidad de reaccion de 1.10x10' M 5™
y, por tanto, se inhibe la reaccion de recombinacion radicalaria nimero 9 de la Tabla 1,
no disminuyendo la concentracion de radicales hidrogeno presentes en el medio y

favoreciendo asi, la degradacion del diatrizoato por los radicales H'.

Al aumentar la cantidad adicionada de peroxido de hidrogeno, se ve favorecida la
reaccion 27, Tabla 1, generandose el radical HO,'. Dicho radical es una especie que
reacciona con los electrones acuosos y los radicales hidroxilo e hidrogeno, retirandolos

del medio mediante las reacciones 15, 23 y 32 de la Tablal:

En estos procesos, se genera oxigeno molecular e iones HO; los cuales reaccionaran a
su vez, con los electrones acuosos y radicales hidroxilo e hidrégeno, mediante las

reacciones numero 11, 12, 16, 17, 22, 25, 29, 30 y 31 [10]. Como puede observarse, a
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partir de la formacion de los radicales HO;, en el medio (Reaccion 27, Tabla 1), se

desencadena un proceso automantenido, generandose distintas especies que contribuyen

a la retirada del medio de HO®, H*,y €aq>

lo que explica el descenso observado en la
constante de degradacion del diatrizoato, pasando ésta a ser de (94 + 6)-10° Gy

cuando la concentracion de H,0, es de 10 mM.

3.5- Influencia de los aniones CI’, SOf', NO;, NO, y CO;’ /HCO; en la degradacion

del diatrizoato

Las aguas naturales son matrices complejas en las que se encuentran presentes aniones

tales como CI, COé'/HCOé, NO,;, NO, etc. Todos ellos pueden interferir en la
degradacion radiolitica del diatrizoato, ya que pueden reaccionar con las especies
radicalarias formadas en la radiolisis, con las constantes de velocidad que se muestran
en la Tabla 3; de aqui la necesidad de estudiar su influencia en la degradacion del

diatrizoato.

Tabla 3. Constantes de velocidad de los aniones CI, SOZ', NO;, NO, y CO? con las
especies radioliticas H*. HO® y e’yq [10].

Atrapadores K- (M'l s ) Ky. (M'1 s ) Kpo. (M'1 s )
COs™ 3.5X10° 30X 107

cr 4.3x10°
S0,” 1.0X10°

NOy 9.7x10° 1.4%10°

NO, 3.5%10° 7.1%x10% 1.0x10"

En la Tabla 4, se muestran algunas de las reacciones que se pueden dar en el medio en

presencia de estos aniones.
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Tabla 4. Reacciones de los aniones CI, SOi',NO;, NO, y COg'con las especies
radioliticas H', HO'y e,

Constante de

N° Reacciones quimicas velocidad, k Referencia
M5
52 CI'+HO —CIOH" 4.3x10° [16]
53 CIOH"—CI'+HO" 6.1x10° [16]
54 CIOH" + e;,—CI +HO’ 1.0x10" [16]
55 CIOH"+ H;0"—CI'+H,0 2.1x10'" [16]
56 CI'+ H—CI'+H" 1.0x10'° [16]
57 Cl'+ CI'—Cl; 2.1x10"° [16]
58 Cl;+ e;;—2CI +H,0 1.0x10" [16]
59 Cly+H —2CI'+H" 8.0x10° [16]
60 ¢yt SOT —>N/A 1.0x10° [17]
61 H'+ NO3;—HNO; (4.4-6.0)x10° [18]
62 HO'+ HNO;—H,0+NO; (0.88-1.2)x10® [19]
63 H'+ HNO;—H,+NO; <1.0x10’ [20]
64 NO;+H,0—HNO;+HO" 3.0x10° [19]
65 &3+ NO3—NOY 9.7x10° [10]
66 NO$2~ + H* - NO, + HO~ 4.5%10' [13]
67 H* + NO3 - NOj + HO™ 4.4%10° [21]
68 NO3 + H* - HNO, 1.0x10" [22]
69 HO* + NO; — HONO, 1.0x10'" [20]
70 H* + NO3 - HNO; 1.0x10'" [20]
71 HO® + NO; - NOj + HO™ 6.0x10° [22]
72 H* + NO; - NO + HO™ 7.1%x10% [21]
73 ezq + NO7 > NO3?~ 3.5%x10° [23]
74 HO® + CO3™ — CO;” +HO™ 3.9x10° [10]
75 HO® + HCO;5 - CO5™ + H,0 8.5%x10° [10]
76 e + CO3™ - CO3™ 3.9%10° [24]
77 ey, + HCO3 - HCO3™ 6.0x10° [10]
78 H® + HCO; - CO;” +H, 4.0x10* [10]

Por todo ello, se seleccionaron los aniones CI, SOZ', NO;, NO, y CO? /HCO;, que se
adicionaron a soluciones con 25 mg-L’l de diatrizoato, en concentraciones crecientes, 1,

10, 100, 500 y 1000 mg-L™". Las condiciones experimentales asi como los resultados
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obtenidos en cada uno de estos experimentos, se muestran en los experimentos 20-44 de

la Tabla 2.

En la Figura 3, se representa la variacion de la constante de degradacion en funcion de
la concentracion adicionada de los aniones estudiados. Asi, se observa que, para
elevadas concentraciones del anion cloruro, se favorece el proceso de degradacion,
mientras que en presencia de aniones nitrato y nitrito, ésta disminuye notablemente,

siendo mds acusado el descenso en presencia de los aniones nitrito.

ki (Gy™)

0.000

L] L} L] L]
0 200 400 600 800 1000
|Aniones]| (mg-l"]}

Figura 3.Variacion de la constante de degradacion, kj, con la concentracion de aniones.
[CI] (e); [NO;] (m); [CO™] (A); [SO4*] (x); [NOy] (O). [Aniones] = 1, 10, 100, 500
y 1000 mg-L™" . T=298 K. Tasa de dosis = 1.66 Gy-min.

Los resultados presentados en la Figura 3, muestran que altas concentraciones de i6n

ClI'mejoran el proceso radiolitico, alcanzando la constante de dosis un valor de
(299+27)-10° Gy (Experimento Num. 24, Tabla 2) para 1000 mg-L™". El ion cloruro
actiia como atrapador de radicales HO™ tal y como se muestra en la reaccion 52 (Tabla
4), formando el radical CIOH™ que puede nuevamente formar el radical HO*, mediante
la reaccion 53 (Tabla 4), o bien reaccionar con el e;q (Reaccion 54, Tabla 4) [16]. La
retirada del medio de HO® y e',q dificulta las reacciones de recombinacion radicalaria en
la que esta involucrado el radical H*, favoreciéndose, por tanto, la reaccion de éste con

el diatrizoato, de aqui que se incremente la constante de degradacion.
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En los experimentos Nuim. 25-29, se ha estudiado la influencia de la adiccion de iones
nitratos en la degradacién del diatrizoato. Los aniones nitratos reaccionan con las
especies generadas en la radiolisis del agua mediante las reacciones 61-70 mostradas en
la Tabla 4, presentando una constate de velocidad de 9.7X10°y 4.4x 10°M™ s para su
reaccion con los electrones acuosos (Reaccion 65, Tabla 4) y los radicales H' (Reaccion
67, Tabla 4), respectivamente. En este caso, la constante de degradacion se reduce a
partir de los 100 mg-L"' de anién nitrato, siendo este efecto mas acusado a
concentraciones de nitratos superiores a los 500 mgL', ya que a mayores
concentraciones, predomina la reaccion de captacion de radicales hidrogeno (Reaccion
67, Tabla 4). A este hecho hay que anadir que de esta reaccidon, se genera el radical
NO;", mucho mas reactivo con el H y que contribuye a su retirada del medio (Reaccion

68, Tabla 4).

La adicion de bajas concentraciones del anidn nitrito ocasiona un descenso significativo

en la constante de dosis (Experimentos Num. 40-44) ya que el ién NO, reacciona con
los €54, HO® y H* con una constante de velocidad de 3.5X 10%, 6.0x10° y 7.1 X 10° M™
s [21-23], respectivamente, retirandolos del medio. Comparando estos resultados con
los obtenidos para el ion nitrato (Figura 3), se observa que la disminucion de la
constante de degradacion es mucha més acusada, a pesar de que la velocidad de
reaccion del e;q con los aniones nitratos y los nitritos es del mismo orden, por lo que
podemos atribuir esa diferencia a que, en el caso de los aniones nitritos, éstos retiran del

medio radicales hidrogeno.

Finalmente, la adicion de aniones sulfato al medio (Experimento Num. 35-39) no
modifica significativamente la constate de dosis, incluso a concentraciones de 1000

-1 . : .
mg-L™, a pesar de que éste retirada del medio electrones acuosos.

Todo lo anterior indica que el radical hidrégeno desempena un papel decisivo en la
degradacion del diatrizoato y que éste, junto a los radicales hidroxilos, son los que

actuarian preferentemente degradando el diatrizoato.
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3.6- Efecto de 1a matriz de agua en el proceso de radiolisis

La mayoria de las publicaciones que abordan el tratamiento de los contaminantes
organicos presentes en las aguas mediante el uso de las radiaciones ionizantes, se
centran en el tratamiento de dichos compuestos disueltos en agua Mili-Q. Sin embargo,
los resultados obtenidos muestran que la presencia de determinados aniones influye de
manera decisiva en el proceso de degradacion radiolitica. Por ello, en este Capitulo, se
ha estudiado la influencia de la matriz acuosa en la radiolisis del diatrizoato, empleando,
como concentracion de referencia, 25 mg-L™ en tres tipos de aguas: i) Agua superficial
(SW); ii) Agua subterranea (GW); y iiil) Agua residual (WW). En la Tabla 5, se
muestran las caracteristicas mas relevantes de las aguas empleadas en este estudio (pH,

[HCOs] y DOM (Materia organica disuelta)).

Tabla 5. Caracteristicas quimicas de las matrices acuosas.

*

[HCO3]  [SO37] [NO3] DOM

Hipo e agus (meqL") (mgL") (mgL") (mgl?)
Agua Mili-Q (UW) 6.80 0.00 0.00 0.00 0.00
Agua superficial (SW) 8.30 6.40 53.20 11.70 14.90
Agua subterranea (GW) 7.45 8.80 129.10 44.20 29.70
Agua residual (WW) 7.77 7.20 41.00 4.40 88.90

"DOM: Materia organica disuelta

Los resultados experimentales se muestran en la Tabla 2, experimentos Num. 45-47.
Las constantes de degradacion son inferiores a las obtenidas en UW, asi como el
porcentaje degradado de diatrizoato, obteniéndose un 91.90% para UW, 72.60% para
SW y 67.50% para WW, mientras que para GW es ligeramente superior al obtenido en
UW con un 92.70%. La constante de dosis mas baja se obtiene para las aguas residuales
con un valor de (111+ 13)-10° Gy, lo que se debe a la concentracién de materia
organica presente en estas aguas, 88.9 mg-L” de DOM, que compite con las moléculas

de diatrizoato por los radicales generados durante el proceso radiolitico.
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Para justificar los resultados obtenidos, se debe considerar que las especies generadas en
la radiolisis reaccionaran, ademas de con el diatrizoato, con los otros solutos presentes
en el medio. Para evaluar este efecto, se calcularon las velocidades de inhibicion de las
distintas aguas en funcion del pH, contenido de materia organica disuelto, bicarbonatos

y nitratos mediante las ecuaciones 73-75 [25].

ryos = kyg+ - [H*] + kpowm - [DOM] + kHCO§ - [HCO3] (73)

Donde ryo- es la velocidad de inhibicion de los radicales HO® en s’

ky+=7%10° M1 st [10], kpoy=2.23%108 M. st [26] y ko =8:5% 10°M ! st
3
[10] son las constantes de reaccion del radical hidroxilo con las especies consideradas.

[H*], [DOM] y [HCO5;] son las concentraciones iniciales de las especies presentes en el
agua. M, es la molaridad de la materia orgdnica natural, basada en los moles de

carbono, asumiendo 12 g-mol'1 [27].

rye = ky+ - [H*] + kpom - [DOM] + kycoz - [HCO3] + kyo; - [NO3] (74)

Donde ry- es la velocidad de inhibicion de los radicales H* en s™. k;;+=7.8 X 10°M's™!

1 7% 107M o] —4 0% 10N -1 —4 4% 10° M1
[10], kpom=1.7X10"M."s™ [27], kHcog 4.0X10"M"'s™ [10], kNO_3 4.4X10° M"'s
[21] son las constantes de reaccion del radical hidrogeno con las especies consideradas.

[H+], [DOM], [HCO;] y [NO3] son las concentraciones iniciales de estas especies

presentes en el agua.

I'egq

= ky+ - [H*] + kpom - [DOM] + kyco; - [HCO3] + kyo; - [NO3] (75)

Donde re, es la velocidad de inhibicion del electron ¢,y en s ky+=2.3x101M1 571

[10], kpom =1.0X10"M.*s?t  [27], k. o= 6:0% 10°M1 st [10], vy

3

kNo' =9.7x10% M1 s [10] son las constantes de reaccion del electron acuoso con las
3

especies consideradas.
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En la Tabla 6, se muestran los resultados obtenidos de la capacidad inhibidora de las

aguas utilizadas. La velocidad de inhibicion mas baja se obtiene, como era de esperar,

para el agua ultrapura, r1,,= 5.99- 10° (s, de aqui que para esta matriz, se obtenga la

constante de degradaciéon mas elevada. Por el contrario, la capacidad inhibidora mas

elevada tiene lugar con el agua subterrdnea, con un valor de ryyy, = 7.62-10° (s,

aunque para esta matriz acuosa se obtenga una constante de dosis de

ki=(172 20)-10'5 (Gy™), mas elevada que la de las aguas superficiales y residuales.
Esto es debido a que los radicales hidrogeno tan sélo contribuyen con el 0.60% a la
capacidad inhibidora total y el radical hidroxilo con un 11.03%, y por tanto, en este tipo
de agua, actuaran preferentemente dichos radicales. Ademads, la capacidad inhibidora
debida al electron acuoso es del 91.17% del total, y puesto que la constante de
degradacion es la mas elevada en las aguas naturales, indicaria que éste participa
levemente en la degradacion del diatrizoato, lo que confirma los resultados obtenidos en

el estudio de la influencia de los aniones.

Tabla 6. Capacidad inhibidora de las matrices acuosas consideradas.

% Inhibicion

Tipo de 1 1 -1 -1

. . .-
matriz acuosa Tho (S ) Iy (S ) €aq (s ) I'Total (S ) HO" H e;q
UW 1.11-10°  1.24-10° 3.65-10° 5.99-10° 18.52 20.63 60.85
SW 3.31-10°  8.26:10° 1.85-10° 3.00-10° 11.03 27.50 61.47
GW 6.27-10°  4.59-10* 6.95-10° 7.62-10° 823 0.60 91.17
WW 1.71-10°  1.27-10° 7.67:10° 2.61-10° 65.72 4.86 29.42

3.7- Determinacion de subproductos de degradacion

El diatrizoato, en el medio ambiente, no se mineraliza dando lugar a la formacion de
subproductos estables y potencialmente mas perjudiciales que el propio compuesto
inicial [2]. A este hecho hay que afiadir que el numero de estudios referidos a estos

metabolitos es muy limitado [2, 28, 29]. Por ello, se estudiaron los posibles
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subproductos generados en el proceso de radiolisis mediante HPLC-MS, analizando
soluciones con 100 mg-L'1 de diatrizoato, irradiadas a diferentes dosis: 25, 50, 100, 200,
400, 600, 800 y 1000 Gy. De esta manera se establecieron los subproductos
mayoritarios en funcion de la dosis suministrada al sistema. La identificacion de
productos de degradacion del diatrizoato por radiacion gamma se realizd mediante
analisis de cromatograma i6nico total (TIC) y su correspondiente espectro de masas, el
cual fue obtenido mediante electrospay idnico negativo. Las masas de los diferentes
subproductos obtenidos se determinaron con los correspondientes picos (M-H)/z de los
iones moleculares, referidos a un peso molecular (MW). En la Tabla 7, se muestran los
subproductos identificados, incluyendo la masa exacta del i6n pseudo-molecular
detectado y las correspondientes formulas moleculares y estructuras de los
subproductos. Ademds, en esta tabla se indican los subproductos que han sido

detectados por otros investigadores.

Tabla 7. Subproductos identificados durante el proceso de radiolisis del diatrizoato.

, Producto Subproductos
Formula L.
ionico Estructura detectados por otros
molecular
(m/z) autores
CoHglz3NOs  572.86 M A°
I I
o
HO N CH,
H
1
CoH/I3N,O;  571.88 OH__~° [2, 28]
1 1
(o]
HgN N)J\CHs

CioHolsN,O,  569.90 ! '

C7H31304 531.81 oH. _o

HO OH
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Tabla 7 (continuacion). Subproductos identificados durante el proceso de radiolisis del
diatrizoato.

, Producto Subproductos
Formula .
ionico Estructura detectados por otros
molecular
(m/z) autores
OH o

C7H4I3NO; 530.82
| |
Hoﬁiunz
|

CsH-LN,O  527.87 ':Q:' 0
HoN N)J\cn3
H
]

I
Ci1HioLbN,Os  488.02 o f [30, 31]
JU{IJL
I
OH (o]
I
CoHsI,N>03 445.98 i
H;N HJ\CM
1
OH (o]
I
CrHaL,O, 405.92 -
HO N OH

OH
~

P
I
C;HgIN,0, 403.94 fj\
H,N N NH,
I
CsH.L,O, 361.90 :Q\
HO OH
I
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Tabla 7 (continuacion). Subproductos identificados durante el proceso de radiolisis del
diatrizoato.

, Producto Subproductos
Formula L.
ionico Estructura detectados por otros
molecular
(m/z) autores

C11H12N204 236.22 (l.'ll %ﬁ (l.'ll
/I\_/lk

HyC N N CH,

I
CeHs1102 236.00 t@\
HO OH

De todos los subproductos identificados, dos de ellos ya habian sido detectados
previamente por otros autores; el subproducto C;;H;0[.N,O4 de la Tabla 7 fue detectado
en un estudio de degradacion del diatrizoato mediante Trames versicolor [30] y el
subproducto CoH7I3N,03 se obtuvo en diferentes estudios de biodegradacion del medio

de contraste [2, 28].

Jeong et al. 2010 encontraron cuatro subproductos de degradacion diferentes, con pesos
moleculares (MW) de 474, 476, 504 y 586 g - mol™. El subproducto con MW 586 fue
identificado como resultante de la pérdida de 28 unidades de masa, con respecto al
compuesto original [15]. La reaccion posible es la adicion del radical HO® al carbono
unido al grupo carboxilico, dando lugar a la descarboxilacion y formando un compuesto

fendlico con MW igual a 586.

A partir de los subproductos presentados en la Tabla 7, resulta complicado proponer un
mecanismo detallado de las transformaciones que suftre el diatrizoato durante el proceso
radiolitico, no obstante, se han establecido los subproductos mayoritarios en funcién de
la dosis y, a partir de ellos, se han propuesto tres posibles vias de degradacion que se

presentan en la Figura 4.
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Byproduct 2 (MW. 236)
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=
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0
) M
HzN NH, HyN N CHy
1
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T
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Figura 4. Mecanismo de degradacion del diatrizoato mediante la aplicacion de
radiacion gamma.
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La intervencién de los radicales hidroxilo y electrones acuosos fueron previamente
descritos como responsables del mecanismo de degradacion del diatrizoato [15], pero
los resultados expuestos en el presente Capitulo, demuestran que el radical hidrégeno
también esta involucrado. Ademas, se sabe que los derivados halogenados del benceno
pueden ser hidrogenados a benceno. En la mayoria de los casos, el proceso de
hidrogenacion debe ser inducido mediante el uso de catalizadores, como es el caso del
paladio soportado sobre diferentes sustratos [32]. Sin embargo, en el caso de la
radiolisis, los radicales hidrogeno se generan in situ y no es necesaria la presencia de
catalizadores que faciliten su produccion, apoyando la propuesta de las reacciones de
hidrogenolisis como via de degradaciéon del diatrizoato. Ademads, los resultados
obtenidos indican una posible via de degradacion del diatrizoato basada en un proceso
de descarboxilacion, mediante la adicion del radical hidrogeno al carbono unido al
grupo carboxilo y su posterior salida de este grupo. También, puede ocurrir que el
radical hidroxilo actue sobre el carbono unido al grupo carboxilo y el subsiguiente

ataque al grupo quetona (CO) del grupo carboxilo, provocando su salida.

3.8- Evolucion de la toxicidad y el carbono organico total durante el proceso de

radiolisis

Los resultados obtenidos muestran que la presencia de determinados aniones, asi como
la naturaleza de la matriz acuosa, influyen en el proceso de degradacion radiolitica. Por
ello, se han determinado las cinéticas de toxicidad en cuatro matrices acuosas diferentes
(Figura 5) empleando una concentraciéon de diatrizoato de 25 mg-L™ en agua ultrapura

(UW), agua superficial (SW), agua subterranea (GW) y agua residual (WW).
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Figura 5.Variacion de la toxicidad de los subproductos formados en la degradacion del
diatrizoato en funcion del tipo de matriz: A) Agua ultrapura (UW), % Toxicidad (e), %
Degradado (O); B) Agua superficial (SW), % Toxicidad (M), % Degradado (O); C)
Agua subterranea (GW), % Toxicidad (A), % Degradado (A); D) Agua residual
(WW), % Toxicidad (#), % Degradado (<). T =298 K. Tasa de dosis = 1.66 Gy min".
[DTZo] =25 mg-L™".

Los resultados obtenidos muestran que el porcentaje de inhibicion inicial para la
concentracion considerada de compuesto fue del 9.2% en UW, mientras que en las
matrices acuosas mas complejas se incrementa notablemente siendo del 51.3% en SW,
del 43.4% en GW y del 32.0% en WW. La cinética del porcentaje de inhibicion de la
luminiscencia de la bacteria Vibrio fischeri demuestra que, tanto en aguas residuales y
subterraneas como en agua ultrapura, a medida que se degradada el compuesto a lo
largo del proceso radiolitico, se van generando subproductos con una toxicidad mayor
que el compuesto inicial. El mayor porcentaje de inhibicion de la actividad luminica se
produce en WW, debido a la propia carga contaminante de dicho medio, que provoca un
mayor grado de inhibicion a igualdad tasa de dosis y que el porcentaje degradado
diatrizoato sea menor, 67.5% (Figura 5D). Por tanto, los subproductos de degradacion

estables formados sean degradados en una menor extension que en las otras matrices
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acuosas, lo que justificaria la elevada toxicidad medida en este medio. Por el contrario,
en las aguas subterrdneas, la toxicidad disminuye para dosis superiores a 800 Gy
(Figure 5C), ya que en esta matriz el porcentaje degradado del diatrizoato es del 92.7%,
lo que facilita que los radicales formados durante la radiolisis interactuen con los

subproductos de degradacion mas toxicos, disminuyendo la toxicidad final del sistema.

Para evaluar el grado de mineralizacion del compuesto durante la radiolisis, se analizo
el Carbono Organico Total (TOC) en los experimentos anteriores en UW, SW, WW y
GW. A pesar de que el proceso de radiolisis degrada el diatrizoato en porcentajes
superiores al 90%, los resultados obtenidos nos indican que no se produce su
mineralizacion ya que los valores del TOC se mantienen constantes en todos los tipos

de aguas.

4. CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos muestran que la degradacion del diatrizoato aumenta a medida
que se incrementa la dosis. Ademads, se observdo cémo la eficiencia del proceso
disminuye con forme aumenta el tiempo de exposicion. La constante de dosis es
independiente de la tasa de dosis en el rango estudiado de 3.83-1.06 Gy min™ y depende
ligeramente del pH de la disolucién en el intervalo de pH 2.0-10.0. Los resultados
obtenidos demuestran también que concentraciones bajas de H,O, aumentan la eficacia
del proceso, mientras que las concentraciones elevadas disminuyen significativamente

la constante de dosis.

La adicidn de diferentes aniones al medio, indica que la naturaleza de la matriz acuosa
influye en el proceso radiolitico y que los radicales hidrégeno son determinantes en el
proceso degradativo. Por ello, mediante cinética competitiva, se calculo el valor de la
constante de reaccion del diatrizoato con los radicales hidrogeno obteniendo un valor de

(22+0.5) x10°M™" 57

Los resultados obtenidos para las matrices acuosas consideradas sugieren que son los

radicales H y los radicales HO" los productos radioliticos involucrados, en mayor
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medida, en la degradacion del diatrizoato, pues su retirada del medio implica un
descenso mayor de la efectividad del proceso degradativo. Ademads, mediante
espectrometria de masas, se han identificado diferentes subproductos de degradacion los
cuales indican las vias de transformacion del diatrizoato por sucesivas reacciones de
hidrogenaciones y descarboxilacion. Se han propuesto tres posibles vias de degradacion
en base a los principales subproductos encontrados en diferentes dosis. Ademas, los
resultados obtenidos indican un nuevo camino de degradacion del diatrizoato, basado en
la descarboxilacion por radical el H o el radical HO', con un posterior ataque de los

radicales hidroxilo contra el grupo cetona.

Las cinéticas de toxicidad muestran que tanto el diatrizoato como los subproductos
formados son toxicos, siendo estos ultimos mas toxicos que el compuesto de partida.
Los valores determinados del Carbono Orgénico Total indican que el proceso radiolitico
no mineraliza el diatrizoato y que Unicamente, lo transforma en otros subproductos

estables.
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1. INTRODUCCION

Los carbones activados (ACs) poseen una gran diversidad de aplicaciones, empleandose
como adsorbentes, catalizadores, soportes de catalizadores, en la obtencién de nuevos
materiales, en el almacenaje de energia, etc. [1-6]. Todas estas aplicaciones aprovechan
las extraordinarias propiedades fisico-quimicas (4rea superficial, textura porosa,
quimica superficial, etc.) que ofrecen estos materiales. Dichas propiedades depende, en
gran medida, de los heteroatomos presentes en la superficie y, por ello, diversos trabajos
de investigacion se han centrado en como modificar la quimica superficial de los ACs,

al objeto de mejorar y/o ampliar sus aplicaciones [7-10].

De entre todos los posibles heteroatomos presentes en la superficie de los ACs, cabe
destacar el papel que desempena el oxigeno ya que su presencia determina propiedades
tales como: el pH del punto de carga cero, su caracter como aceptor/donor de electrones,
su hidrofobicidad, etc. Ademads, posibilita el anclaje de moléculas funcionales, las
cuales pueden actuar como ligandos, o bien, pueden incorporar otros materiales como
oxidos, nanoparticulas, etc. Debido a ello, se han propuesto diferentes metodologias
mediante las que modificar el contenido en oxigeno de los ACs, asi como la naturaleza

y concentracion de los grupos superficiales presentes (Figura 1) [10, 11].

El uso de agentes oxidantes, bien sea por via gaseosa o humeda [10-14], constituye uno
de los procedimientos mas usados para cambiar la quimica superficial de los carbones
activados, aunque presenta el inconveniente de que modifica el area superficial de los
ACs, y por ello, se han estudiado otras alternativas como son los procedimientos

electroquimicos, plasma de oxigeno, etc. [15-19].

A grandes rasgos, se puede afirmar que mediante la oxidacion por via himeda o gaseosa
se incrementa la concentracion de grupos oxigenados superficiales. La oxidacion por via
humeda consigue aumenta la concentracion de acidos carboxilicos, mientras que por via
gaseosa se incrementa, sobre todo, la concentracion de grupos superficiales carbonilos e
hidroxilos. Otro procedimiento que cabe destacar, es el calentamiento de los ACs en
atmosfera inerte ya que, de esta manera, se consigue eliminar selectivamente

determinados grupos superficiales [20].
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Figura 1. Grupos oxigenados superficiales presentes en los carbones activados.

El tratamiento mediante microondas constituye otro sistema que se emplea en la
modificacion de la quimica superficial de los ACs. Este procedimiento incrementa el
ratio C/O mediante la eliminacion de los grupos funcionales acidos que contienen
oxigeno, dando como resultado ACs bdasicos. Ademads, también se modifica la

porosidad, causando una disminucidn en el tamafio y el volumen de microporos [21].

Por su parte, el tratamiento de los ACs con ozono muestra que las variaciones
observadas en la quimica superficial y en la porosidad, dependen de la dosis de ozono
empleada. Asi, cuanto mayor es la dosis de ozono, mayor es la oxidacion del carbon vy,
por tanto, se incrementa el nimero de grupos acidos presentes en la superficie de los
ACs, especialmente grupos carboxilicos, disminuyendo el pH del punto de carga cero.
En cuanto al area superficial y el volumen de microporos, estos se reducen al

incrementar la dosis de ozono [22].

La oxidacion de ACs empleando métodos electroquimicos muestra que es posible
incrementar el oxigeno superficial y, a su vez, controlar el grado de oxidacion. En

cuanto a la propiedades texturales de los materiales modificados, se observa un



Modificacion ACs mediante R-y 127

descenso en los parametros estructurales tales como el area superficial y el volumen de

microporos [15].

Por tanto, todos los procedimientos citados hasta ahora presentan una caracteristica en
comun, que en todos ellos se modifica las propiedades texturales de los ACs al ser
tratados. Por ello, en este trabajo se propone como alternativa la modificacion de
quimica superficial mediante el uso de radiaciones ionizantes, como método para variar
los grupos oxigenados superficiales, estudiando si las variables texturales de los ACs

resultantes permanecen inalteradas.

Cuando la radiacion ionizante incide sobre un material, se producen dos efectos,
ionizacidon y excitacion, predominando el primero de ellos sobre el segundo. Como
resultado de dicha interaccidon, se puede producir en la materia un gran ntimero de
transformaciones quimicas tales como oxidaciones, reducciones, polimerizaciones, etc.;
aprovechando estd propiedad, se han irradiado cuatro carbones comerciales, para

estudiar los cambios producidos.

Mencidn especial merece la interaccion de las radiaciones ionizantes con la molécula de
agua ya que, como consecuencia de la misma, cede su energia mediante colisiones no
elasticas con las moléculas de agua, generandose especies altamente reactivas tal y

como se muestra en la Ecuacion 1:
H,0 ws [2.8]HO® + [2.7]e;q+ [0.6]H* + [0.72]H,0, + [2.7]H;0" + [0.45]H, (1)

Donde los valores entre corchetes nos indican el nimero de moléculas que se han
formado cuando se absorbe una energia de 100 eV, es decir, el rendimiento
radioquimico medio del proceso, G-value, para un rango de pH de 6.0-8.5, y estando el
medio libre de aire [23]. El grado en el que se forma cada una de ellas, depende de
factores tales como: pH de la disolucion, temperatura, energia impartida por unidad de
recorrido en el medio acuoso por la radiacion incidente, de la dosis absorbida, de la tasa
de dosis y de la presencia de gases disueltos. De ese modo, se pueden obtener medios en

los que predominen las especies oxidantes, HO®, H,O, y O, o las reductoras, H" y e,q".
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Por todo ello, el objetivo de este trabajo es evaluar el uso de las radiaciones ionizantes
como medio para modificar la quimica superficial de cuatro ACs comerciales,
irradiandolos directamente o en medio acuoso. En el segundo caso, mediante la
seleccion de atrapadores de radicales adecuados, se obtendran medios de reaccion en los
que predomine la especie oxidante HO®, o bien, alguna de los dos especies reductoras
mayoritarias formadas en el proceso radiolitico, H* y e,q. A continuacion, se procedera
a caracterizar los materiales obtenidos mediante analisis elemental de C, H, N, Sy O; se
empleara espectroscopia fotoelectronica de rayos X (XPS) para cuantificar la
variaciones sufridas por los grupos quimicos superficiales; se calculard el pH punto de
carga cero (pHp,) de los ACs; se determinardn las caracteristicas estructurales mas
relevantes, obteniendo las correspondientes isotermas de adsorcion de N, y COy;
mediante espectroscopia de reflectancia difusa (DRS), se determinara la variacion de la

energia de la banda prohibida de los materiales.

2. EXPERIMENTAL

2.1- Materiales

Todos los productos quimicos utilizados (Bromuro potésico, nitrato sodico, acido
clorhidrico, hidréxido sédico) poseen un alto grado de pureza analitico y fueron
proporcionados por Sigma-Aldrich. Todas las disoluciones fueron preparadas con agua

ultrapura obtenida con un equipo Milli-Q®™ (Millipore).

Se utilizaron los cuatro carbones comerciales Ceca (C), Merck (M), Sorbo (S) y Witco
(W), como material de partida. El tamafio de particula de estos carbones fue inferior a
0.25 mm. Los carbones se lavaron con agua ultrapura para eliminar restos de polvo y
posteriormente, se secaron en el horno a 110°C, durante 24 horas; se almacenaron en

desecadores hasta su uso.
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2.2- Fuente de irradiacién

Los experimentos de irradiacion fueron realizados con el irradiador gamma modelo 30J
MARK-I (Shepherd & Associates) perteneciente a la Unidad de Radiologia
Experimental del Centro de Investigaciones Biomédicas de la Universidad de Granada
(Espaiia). El equipo incluye cuatro fuentes radiactivas de '*’Cs con una actividad total
conjunta de 3.70-10"° Bq (1.000 Ci). La camara de irradiacion tiene un volumen Wtil de
8.25 L y esta equipada con un sistema de rotacion que garantiza la aplicacion de una
dosis uniforme en todo el volumen de irradiacion. El equipo tiene tres posiciones de
irradiacion para diferentes tasas de dosis: posicion 1, 3.83 Gy'min™; posicion 2, 1.66

Gy-min’'; y posicion 3: 1.06 Gy-min™.

2.3- Metodologia de irradiacion de los carbones activados

Todas la irradiaciones se llevaron a cabo usando una tasa de dosis de 3.83 Gy min’',

posicion de irradiacion 1, suministrando una dosis total de 25 kGy.

En primer lugar, se irradiaron los cuatro carbones considerados, introduciendo 5.0 g de

cada uno de ellos, previamente secados, en tubos de pléstico de 15 ml.

La irradiacion de los carbones activados en disolucion acuosa, se realizo introduciendo
5.0 g AC en tubos de plastico de 50 ml. A continuacidn, se adiciond agua ultrapura,
sobre la previamente se habia burbujeado N, durante 1 hora, hasta completar el volumen
total de los tubos. Previamente a su irradiacion, se burbujed nitrogeno a las muestras,
para evitar la presencia de oxigeno disuelto en el medio y se sellaron para evitar la
entrada de aire. En este caso, al interaccionar la radiaciéon gamma con la molécula de
agua se producen su ruptura, dando lugar a la formacion de diversas especies
radicalarias altamente reactivas tal y como se ha indicado en la Ecuacion 1. Ademas,
con objeto de modificar la especie radiolitica predominante en el medio, se irradi6 5.0 g
de AC, en tubos de plastico de 50 ml, y en presencia de: i) 1000 mg L™ CI'y pH=1.0, ya
que el 16n cloruro actiia como atrapador de los radicales HO® y e,q [24] (Reacciones 2-
9) y por otra parte, a dicho pH se da la Reaccion 10 [25], contribuyendo, todo ello, a que

en el medio sea mayoritaria la concentracion de la especie H'; ii) 1000 mg L' de Br' y
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pH=7.5, ya que el i6n bromuro actiia como atrapador del radical HO® dando lugar a las
Reacciones 11-14 [26-28] y ademas, a dicho pH se favorece la Reaccion 15 [25], con lo
que la especie mayoritaria es el e,q; iil) 1000 mg L' de NOs y pH=12.5, ya que en
dichas condiciones se dan las Reacciones 15-17 [25, 28, 29], actuando el anién nitrato
como atrapador del H® y e.q, favoreciendo que la especie radiolitica mayoritaria sea el

radical HO®.

ClI™+HO'— CIHO"~ k=43x10°M" s )
CIHO"™— Cl™+HO’ k=6.1x10°M" s (3)
CIHO* ™+ ez— CI™+ HO™ k=1.0x10"M"s" (4)
CIHO' ™+ H;0"— CI'+ H,0 k=2.0x10"M"s" (5)
ClI'+H'— CI™+H" k=1.0x10"M"5s" (6)
Cl'+ ClI™— CI5~ k=2.0x10"M"5s" (7)
Cl;™+ ez— 2C17+ H,0 k=1.0x10"M"s" (8)
ClL™+H - 2CI +H" k=8.0x10°M" s 9)
H;0" +¢;, > H + H,0 k=22x10"M"5s" (10)
Br +HO'— BrHO"~ k=1.1x10"M"s"! (11)
BrHO*~— Br* + HO™ k=4.2x10°M"5s" (12)
Br' + Br~ — Bry~ k=1.0x10"M"s"! (13)
Br,” +Br;” — Br;~ + Br- k=3.4x10"M"s" (14)
H'+HO > ey + H,0 k=2.0x10"M"s" (15)
ez + NO3; — NOF” k=9.7x10° M s (16)
H'+ NO; — NO; + HO~ k=4.4x10°M"s" (17)

La denominacién utilizada para los carbones obtenidos, se corresponde con el radical

presente en las condiciones de irradiacion gamma, resumiéndose en la siguiente tabla:
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Tabla 1. Nomenclatura de los distintos carbones activados utilizados

C Carbon Ceca original
C-H* Carbon Ceca irradiado en presencia de radical H*
‘ C-e4q  Carbon Ceca irradiado en presencia de €'q

Serie Ceca L ) )
C-HO®*  Carbon Ceca irradiado en presencia de radical HO®
C-0 Carbon Ceca irradiado en presencia de todos los radicales
C-A Carbdn Ceca irradiado en aire (sin agua)
M Carbon Merck original
M-H* Carbon Merck irradiado en presencia de radical H*
M- ey Carbon Merck irradiado en presencia de €'5q

Serie Merck
M-HO® Carbon Merck irradiado en presencia de radical HO*
M-0 Carbon Merck irradiado en presencia de todos los radicales
M-A Carbon Merck irradiado en aire (sin agua)
S Carbon Sorbo original
S-H* Carbon Sorbo irradiado en presencia de radical H*

‘ S-eaq  Carbon Sorbo irradiado en presencia de €54
Serie Sorbo o . ‘
S-HO®*  Carbon Sorbo irradiado en presencia de radical HO®

S-0 Carbdn Sorbo irradiado en presencia de todos los radicales
S-A Carbon Sorbo irradiado en aire (sin agua)
W Carbon Witco original

W-H* Carbon Witco irradiado en presencia de radical H*
W-e7q Carbon Witco irradiado en presencia de € 5q
o W-HO® Carbon Witco irradiado en presencia de radical HO®
Serie Witco S ) )
W-0 Carbon Witco irradiado en presencia de todos los radicales

W-A Carbon Witco irradiado en aire (sin agua)

2.4- Técnicas de andlisis

2.4.1- Analisis elemental
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El analisis elemental se realizO mediante un analizador elemental THERMO
SCIENTIFIC Modelo Flash 2000, que permite la determinacién de C, H, Ny S; y el

contenido en O se determiné por diferencia.

2.4.2- Espectroscopia fotoelectronica de rayos X (XPS)

Las propiedades quimicas superficiales de los ACs se estudiaron por espectroscopia
fotoelectronica de rayos X (XPS) [30-32]. Los datos obtenidos fueron adquiridos
mediante un espectrometro Kratos Axis Ultra-DLD equipado con fuente Al Ka
(Tamafio de area: 300 x 700um; potencia: 600 W). Los electrones fotoemitidos se
recogieron con un angulo de incidencia de 20° con respecto a la muestra y a una presion
de trabajo de 10” mbar. Los espectros general de XPS fueron obtenido con una
resolucion de 50 eV, mientras que los espectros de alta resolucion correspondientes a
los picos Cls y Ols se obtuvieron con una resolucion de 20eV. La sefial de fondo de los
espectros obtenidos, se ajusté mediante el método Lorentzian-Gaussian. Como pico de
referencia, se uso la energia de enlace correspondiente al Cls, 284.5 eV. Los espectros
asi obtenidos, fueron tratados mediante el software CasaXps version 2.3.16. la

sustraccion del fondo fue realizada de acuerdo con lo establecido por Shirley [33].

Los espectros de alta resolucion obtenidos para Cls y Ols se deconvolucionaron usando
la funcion Lorentzian—Gaussian. La energia de enlace correspondiente a los distintos
enlaces C-C, C-O, C=0 y COO se fijaron con forme a lo indicado en bibliografia [12,
30, 34-37]. Los diferentes grupos superficiales considerados y sus correspondientes

energias de enlace, se muestran en la Tabla 2.

2.4.3- Determinacién del pH del punto de carga cero

El pH del punto de carga cero (pHpzc) de los carbones activados se ha determinado
utilizando el método de la variacion del pH [38, 39]. Para ello, se colocaron 50 mL de
una disolucion 0.01 M de NaCl en diferentes matraces a una temperatura de 298 K.
Estas disoluciones se ajustaron a valores de pH comprendidos entre 2 y 12 adicionando
HC1 6 NaOH 0.1 M. A continuacion, se burbuje6 nitrégeno a través de la disolucion con

objeto de estabilizar el pH inicial (pHinicial) y eliminar el CO, de la disolucién.
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Posteriormente, se anadieron 0.15 g de carbon activado a las disoluciones y, después de
24 h, se determinoé el pH final resultante (pHginal). Representando pHyina frente al pHinicial
se obtuvo el pHpzc tomando el valor de la interseccion entre la curva representada y la
linea pHinicial = pHfinal-

Tabla 2. Energia de enlace correspondiente a los picos de Cls 'y Ols.

Region  Pico Energia de Enlaces asignados Ref.
enlace (eV)

1 2845+02  Enlace C-C con hibridacion sp
Enlace C-C de los planos grafénicos con

2 BS2R02 i idacion sp; C-H

3 286.0 4 0.2 Enlace simple C-O (Alcohol, ether, fenol y
queto-enol) 12, 30]

Cls 4 2874 4 0.2 Enlace doble C=0O (Carbonilo, quinonas y ’

quetonas)

5 2891 4 0.2 Enlzrlce. O-C=0 en 4acidos -carboxilicos y
anhidridos

6 290.6+0.2  Transiciones m-m

7 2925+0.2  Plasmon

1 531.1+£0.3  C=0 en quinonas, grupos carbonilo

Oxigeno del grupo carbonilo (C=0) presente
2 532.24+0.2  en lactonas, anhidridos.
Atomo de oxigeno de grupos hidroxilos (-OH)
Atomo de oxigeno en lactonas y anhidridos (- [30, 34-

Ols 3 533.1+0.2 Q-O-C-). \
4 534.04 0.1 Atomo de oxigeno en grupos carboxilos (- ]
COOH o COOR)
5 535.1+0.4  Agua u oxigeno chimisorbidos
6 536.3+0.7  Agua fisisorbida
7 537+1.2 Plasmon

2.4.4- Determinacion de la acidez y basicidad total

La concentraciéon de sitios acidos activos en la superficie de los diferentes carbones se
determin6 anadiendo 0.2 g de cada muestra de carbon a 25 ml de una disolucion 0.05 M
de NaOH. La suspension asi preparada permanecié en agitacion durante 48 horas a
25°C. La muestra se filtro para retirar el material s6lido para a continuacion, valorar con
una disolucion 0.05M de HCI, los iones hidroxilo sin reaccionar. El punto final de la
valoracion se midio con un pHmetro de tal forma que se adicion6 HCI hasta un valor de
pH de 7.0, anotandose el volumen agragado en la valoracion [39]. La concentracion
inicial de los grupos funcionales 4cidos se calculd por diferencia entre la cantidad de

NaOH incialmente presente en la suspension y la cantidad de NaOH determinada en la
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valoracion, y dividiendo este valor entre la masa del material. La concentracién de los
sitios activos bdsicos se determind de manera similar, pero adicionando la muestra de
carbon activado en una disolucién 0.05 M de HCI y valorando la disolucién obtenida,

tras la agitacion y la filtracion antes descritas, con una disolucién 0.05 M de NaOH.

2.4.5. Propiedades texturales

Las isotermas de adsorcion-desorcion de N, y CO; se obtuvieron mediante un equipo
para medidas volumétrica MICROMERITICS, ASAP 2020. Para ello, se introdujeron
0.150 g de carbon, previamente secado en estufa a 383 K, en un tubo de vidrio y, una
vez colocado en el aparato volumétrico, se desgasificd a la misma temperatura durante 3
horas, con un vacio dinamico de 1.3x10™ mbar. A partir de los datos de las isotermas de
adsorcion, se determinaron diferentes parametros texturales: i) El area superficial, Sggr,
se determind mediante el modelo propuesto Brunauer—Emmett—Teller (BET) [40]; i1) El
volumen total de poros, Vr, se calcul6 a partir del volumen de N, adsorbido a la presion
relativa, p/po, de 0.99, tras la conversion del volumen de gas adsorbido a 77 K (V; =
Vais(STP) x 0.001547) (STP, presion y temperaturas estandares); iii) El didmetro de
poro (D;) calculado para un modelo cilindrico: Dp = 4V/Sggr; iv) Mediante el método t
de Lippens y de Boer [41], se determiné el volumen de microporos, Vo (N;), y el area
superficial externa Sgx; y v) Volumen de ultramicroporos, Vo (CO;), mediante las

isotermas de adsorcion de CO, [42].

2.4.5.4- Aplicacion del modelo BET

Para calcular el area superficial de los sélidos, es fundamental conocer la cantidad de
adsorbato que se requiere para formar una monocapa estadistica sobre la superficie del
adsorbente. El modelo mas utilizado para ello, es el propuesto por Brunauer—Emmett—
Teller [40], aplicando la ecuacion comunmente denominada BET. Este modelo
considera las fuerzas de Van del Walls como unicas responsables del proceso de
adsorcion y, por tanto, solo es aplicable a fendmenos de adsorcidon de naturaleza fisica.
En estos casos, las moléculas de adsorbato interaccionan con la superficie del

adsorbente, manteniendo el caracter de molécula.
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Este modelo enfoca el proceso de adsorcion desde un punto de vista cinético, en el que
existe, en todo momento, un equilibrio dindmico en cada capa adsorbida. Supone que la
primera capa adsorbida se comporta como una serie de centros activos sobre los que se
pueden formar las sucesivas capas, considerando que, a presiones cercanas a la
saturacion, cuando el numero de capas adsorbidas es infinito, el vapor condensa como si
de un liquido se tratara. La ecuacion de BET obtenida por el desarrollo matematico de

esta teoria, es la siguiente:

P _ 1, C-1P 18
Vads (PO - P) VmC Vm C P0

En esta ecuacidon, V4 es el volumen de gas adsorbido a la presion P; la presion de
saturacion del adsorbato viene dada por P,; los valores de V, (volumen de la
monocapa) y C (constante estadistica relacionada con el calor de adsorcion) se obtienen
a partir de la representacion lineal de la ecuacion, utilizando la ordenada en el origen y
la pendiente. El pardmetro C se relaciona con el tiempo de vida media del adsorbato en
la superficie. De modo que, un alto valor de C indica que el tiempo de residencia del

adsorbato es también elevado, lo que supone un alto potencial de interaccion superficial.

Debido a que las hipotesis consideradas en el modelo de BET no se cumplen durante
todo el proceso de adsorcion, la validez de esta ecuacion esta restringida a un intervalo
de presiones relativas comprendidas entre 0.05 y 0.35; puesto que, por debajo de 0.05,
las heterogeneidades superficiales se hacen muy evidentes, mientras que, por encima de
0.35, se puede producir el fendmeno de condensacion capilar, aspecto que no se
considera en este modelo. A pesar de ello, la ecuacion BET se aplica a las isotermas de
N, a 77 K para obtener el volumen de la monocapa, V, (cm’g’), en carbones
microporosos y, conociendo el area ocupada por una molécula de N, a dicha
temperatura (0.162 nm?), se calcula el rea superficial aparente del solido aplicando la

Ecuacion 19.

m

SBET = 53200

AN, 10718 (19)
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Donde Ny es el numero de Avogadro y Ay, es el area ocupada por la molécula de N,. El
valor 10™® se usa para expresar el 4rea superficial en m”> g"' cuando A,, viene dado en

2
nm .

2.4.5.B- Calculo del volumen total de poros (V1)

El volumen total de poros , V1 (cm’ g') , se obtiene a partir del volumen adsorbido de
N, a presion relativa proxima a la unidad. Se considera que tiene en cuenta toda la
porosidad del so6lido y se calcula a partir del volumen de N, gas, en condiciones
estandar, y que el equilibrio en el interior del s6lido se establece con el N, en estado

liquido a -196°C, cuando tiene una densidad de 0.808 g cm™.
2.4.5.C- Método Dubinin-Radushkevich

A las isotermas de adsorcion de Ny a 77 Ky CO; a 273 K se les aplico la ecuacion de
Dubinin-Radushkevich [43]. La teoria de Dubinin se desarrolla a partir de la teoria de
potencial formulada por Polanyi [44], la cual considera que existe un campo de
potencial en la superficie del sdlido. Este modelo supone la formaciéon de superficies
equipotenciales para los puntos situados a una misma distancia del s6lido, de modo que,
estas superficies delimitan volimenes de adsorcion, que se iran llenando con el
adsorbato a una presion P y a una temperatura T. El valor del potencial (®;) ird
aumentando a medida que las moléculas se vayan acercando a la superficie, por lo que,
dicho potencial se define como el trabajo necesario para transferir una molécula de

adsorbato desde la superficie hasta una distancia dada.

Este modelo se caracteriza por el llenado de los microporos con moléculas de adsorbato
en estado similar al liquido, lo cual lo hace diferente al modelo de BET, que consistia en
la formacion de multicapas de adsorbato sobre la superficie del solido. La ecuacion de

Dubinin-Radushkevich es la siguiente:

W = W, exp I— (BiEO)zl (20)
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Donde W es el volumen de gas adsorbido como liquido a una presion relativa de
equilibrio P/P,, W, es el volumen de microporos y A es el trabajo molar diferencial,
definido por la Ecuacion 21. Los pardmetros E, y B son especificos del sistema
adsorbato-adsorbente; Ej es la energia caracteristica de adsorcion y B es el cociente de
afinidad, siendo de 0.35 para el CO; a 273 K [45]. El volumen molar utilizado para CO,
a la temperatura de trabajo fue de 43.01 cm’/mol [46].

A = RTIn (%) (21)

Aplicando logaritmos a la Ecuacion 20, se obtiene una linea recta cuya ordenada en el
origen corresponde al valor del volumen de microporos (W,) y de la pendiente se puede
conocer la energia caracteristica de adsorcion, la cual estd inversamente relacionada con
la anchura media de los microporos (L,). Se han planteado diferentes ecuaciones

empiricas que relacionan E, con L,; asi, Stoeckli [47] propuso la siguiente ecuacion:

10.8
(E, — 11.4K]/ mol)

Lo(nm) = (22)

2.4.5.D- Método t

Diversos autores sugieren que la representacion del volumen adsorbido n, dividido por
el volumen de monocapa nm en funcion de la presion relativa (p/p°), deberia ser una
unica curva independiente del sdlido, siempre que éste no presente ningun tipo de
porosidad. Esta curva se pasé a llamar curva universal t. De esta manera, el espesor
estadistico t (nm) de la capa adsorbida en una superficie libre vendria dado por la

Ecuacion 23.

t = 0.354(n/ny) = f(p/p°) (23)
De Boer y colaboradores [48-50] utilizando esta idea sugirieron un método de analisis
de isotermas denominado método t, en el que se representa el volumen adsorbido por la
muestra en estudio frente al espesor estadistico (t) de la curva t para cada presion
relativa determinada. Teniendo en cuenta que el volumen molar del N, es 34.65 cm’

mol”, se puede calcular mediante la Ecuacion 24.
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S = 1.546 n?/t (24)

Donde S es la superficie especifica, en m> g, y n* t' es la pendiente de la recta en el
método t. En las muestras con microporos estrechos, la prolongacion de los primeros
puntos de la isoterma cortan al eje de ordenadas en un valor positivo. El volumen en
este punto seria el volumen correspondiente a los microporos mas estrechos, aquellos de
radio menor de ~0.7 nm. Del valor de la ordenada en el origen correspondiente a la zona
plana de la isoterma se puede calcular el volumen de todos los microporos, siendo la
diferencia entre ambas ordenadas en el origen, el volumen de los microporos anchos. La
superficie especifica correspondiente a los microporos estrechos, se podria calcular, de
forma aproximada, suponiendo que todas las moléculas estan recubriendo la superficie
del soélido, y por tanto utilizando el mismo criterio que en la ecuacion de BET. La
superficie correspondiente a los microporos de mayor tamafio y la superficie externa (o
de los mesoporos) se calcula a partir de las pendientes de las dos rectas, mediante la

Ecuacion 24.
2.4.6- Espectro de reflectancia difusa (DRS)

El espectro de reflectancia difusa se obtuvo en el rango de 200 nm (6.20 eV) a 2000 nm
(0.62 eV), a una temperatura de 298 K. Las muestras de carbon en polvo se analizaron
en un espectrofotdmetro de doble camara Varian, modelo Cary-5E, equipado con un
accesorio esférico de reflectancia difusa. El espectro correspondiente al fondo se obtuvo
mediante un patréon de BaSO4 en polvo compactado, el cual fue colocado como
referencia en la cdmara de medida. Los datos fueron registrados empleando una
resolucion con intervalos de un nandémetro y utilizando un ancho de banda espectral
(spectral bandwidth, SBW) de 2 nm para todo el espectro, exceptuando la region del IR
en la cual el SBW no es fijo. El cambio de red de difraccion (Grating Switching
Wavelength) y el cambio de detector (Detector Switching Wavelength) se realizan a 800

nm. El cambio de fuente (Source Switching Wavelength) se hizo a 310 nm.

Las muestras se prepararon molturando 10 mg de carbon activado con 100 mg de
sulfato de bario. Se establecid esta proporcion como Optima, tras realizar diferentes

pruebas modificando la cantidad de sulfato de bario adicionada.
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3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1- Caracterizacion de los carbones activados

3.1.1- Analisis elemental

En la Tabla 3, se recogen los resultados obtenidos para el andlisis elemental de los
carbones activados comerciales y de los tratados en las diferentes condiciones de
irradiacion. Los valores determinados muestran que en el caso de los carbones
irradiados sin agua, se observa un descenso en el contenido de oxigeno para los
carbones W, S y C, siendo este descenso mas acusado en los carbones W y C, donde el

contenido de oxigeno se reduce en un 46.17% y 52.70% respectivamente.

Tabla 3. Analisis elemental de los carbones activados originales y los tratados con

radiacion gamma (%w/W).

Carbon %C %H %N %S 2960
C 68.97 1.03 0.45 1.02 28.52
C-A 85.47 0.40 0.35 0.29 13.49
C-0 75.38 0.47 0.59 0.65 22.90
C-H* 71.34 0.76 0.57 0.62 26.71
C-€aq 70.98 0.62 0.54 0.57 27.29
C-HO* 68.53 0.47 0.52 0.62 29.87
M 84.94 0.42 0.51 1.11 13.02
M-A 83.57 0.37 0.54 1.19 14.33
M-0 85.77 0.37 0.47 1.13 12.27
M-H° 82.59 0.44 0.52 1.08 15.38
M-€ g 85.62 0.37 0.47 1.08 12.46
M-HO* 85.23 0.38 0.51 1.16 12.73

% Porcentaje de oxigeno determinado por diferencia.



Capitulo IV 140

Tabla 3 (continuacion). Analisis elemental de los carbones activados originales y los

tratados con radiacion gamma (%w/W).

Carbon %C %H %N %S 9960
S 81.47 0.71 0.50 0.83 16.49
S-A 83.75 0.21 0.55 0.67 14.82
S-0 85.02 0.03 0.35 0.74 13.86
S-H° 78.83 0.97 0.50 0.76 18.93
S-e7aq 85.77 0.26 0.54 0.74 12.69
S-HO* 81.90 0.44 0.47 0.62 16.57
W 85.13 0.11 0 2.65 12.11
W-A 90.67 0.04 0.11 2.66 6.52
W-0 79.63 0.03 0.10 2.42 17.83
W-H° 87.01 0.13 0.13 2.92 9.80
W-e7gq 84.12 0.09 0.10 2.57 13.12
W-HO* 74.39 0.15 0.11 2.99 22.36

% Porcentaje de oxigeno determinado por diferencia.

El anélisis de la varianza de la variacion en el contenido de oxigeno total en funcion del
tipo de carbon (Tabla 4) muestra que la variacion observada depende del carbon

activado de partida y no del tipo de tratamiento.

El andlisis de la varianza de variabilidad observada en el porcentaje de oxigeno total de
las cuatro series de carbones consideradas, indica que existen diferencias significativas
entre ellos ya que, para el estadistico calculado F-ratio igual a 19.9382, el P-valor
determinado es menor de 0.05. Ademas, las diferencias observadas en el valor obtenido
para el porcentaje de oxigeno total en cada uno de los carbones obtenidos mediante las
diferentes condiciones de irradiacion, no estan relacionadas con las condiciones en las

que se ha llevado a cabo la irradiacion.
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Tabla 4. Analisis de la varianza del porcentaje de oxigeno para los diferentes carbones

activados.
Factores Suma de Grados de Media .
o . -~ F-Ratio P-Valor
principales cuadrados libertad cuadratica
Entre grupos 595.445 3 198.482 19.938 0.000
Dentro de 159.278 16 9.955
grupos
Total (Corr.) 754.723 19

Las variaciones observadas en el los porcentajes determinados de C, H, N, S y O se
deben a que, durante el proceso de irradiacion, los fotones gamma incidentes van a
interaccionar tanto con el carbon activado presente como con las molécula de agua, en
el caso de los carbones activados irradiados en disolucion acuosa. Como es sabido, la
interaccion de la radiacidon gamma con la materia transcurre por tres vias: 1) El efecto
fotoeléctrico, que es predominante para fotones con energias inferiores a los 100 keV;
i1) El efecto Compton, mayoritario para fotones con energias comprendidas entre los
0.1< E< 1.0 Meyv; vy, iii) Produccion pares, efecto predominante para fotones con
energias superiores a 1.0 MeV. En el caso del carbon activado, al poseer el carbon un
numero atomico bajo y al tener la radiacion incidente una energia de 0.6617 MeV, el
efecto predominante sera el efecto Compton [51]. Mediante el proceso de interaccion
Compton, el mecanismo de interaccion predominante es la ionizacion en la cual, los
fotones inciden con los electrones existentes en los orbitales de los atomos y producen
iones positivos y electrones libres, que seran los responsables de inducir las variaciones

observadas en el analisis elemental [52, 53].

3.1.2- Espectroscopia fotoelectronica de rayos X (XPS)

La espectroscopia fotoelectronica de rayos X es una de las técnicas mas usadas en el
estudio de los grupos funcionales presentes en la superficie del carbon activado, como
lo demuestra el gran numero de publicaciones en el que se hace uso de ella [10, 14, 30,
37, 54]. Por ello, al objeto de determinar como ha modificado las diferentes condiciones
de irradiacion la quimica superficial de los cuatro ACs, comerciales se obtuvieron los

correspondientes espectros XPS de cada uno de ellos. En la Tabla 5, se muestran los
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resultados obtenidos para la variacién superficial del contenido en carbono y en

oxigeno.

Tabla 5. Porcentajes atomicos de carbono (Cls) y oxigeno (Ols) superficiales,
obtenidos por andlisis XPS de los carbones originales y modificados con radiacion
gamma.

Cls
pY Aire® UW?  pHio?  pHzs®  pHizs?
Witco 95.36 94.90 93.32 94.10 93.52 92.22
Ceca 95.04 92.92 88.01 95.91 94.42 82.55
Merck 95.34 94.26 94.57 92.01 93.76 93.96
Sorbo 95.69 92.97 79.94 95.79 86.13 75.88
Ols
po Aire®?  UW®  pHo®  pH7s?  pHis”
Witco 3.42 3.90 5.48 4.87 5.46 6.78
Ceca 3.29 4.62 8.05 3.03 4.13 11.18
Merck 4.14 5.16 4.63 7.11 5.35 5.14
Sorbo 431 6.55 17.73 3.7 13.87 21.09

% Carbon activado original. ® Carbén activado irradiado en ausencia de agua. © Carbén
activado irradiado en agua ultrapura. ¥ Carbon activado irradiado en agua ultrapura,
pH=1.0 y [CI']=1000 mg L. © Carbon activado irradiado en agua ultrapura, pH=7.5 y
[Br]=1000 mg L.  Carbon activado irradiado en agua ultrapura, pH=12.5 y [NO5
]=1000 mg L™

En primer lugar, se estudié como influia las condiciones de irradiacion en la variacion
observada en el contenido en oxigeno superficial. Para ello, se realizo6 un analisis
multifactorial de la varianza, considerando como factores principales el tipo de carbon
activado y las condiciones de irradiacion y como variable respuesta la cantidad de
oxigeno superficial. Los resultados obtenidos (Tabla 6), muestran que las variaciones
observadas en la superficie del carbon son independientes del carbon de partida y,

unicamente, depende de las condiciones en las que se realiza irradiacion.
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Tabla 6. Analisis multifactorial de la varianza del contenido en oxigeno superficial.
Factores principales: A, Tipo ACY B, Tipo de tratamiento (Tratamiento).

Suma de Grados de Media F-

Factores cuadrados libertad cuadratica Ratio P-Valor
Factores principales
A: ACs 6.234 3 2.078 3.13 0.057
B:Tratamiento 10.469 5 2.093 3.15 0.038
RESIDUAL 9.963 15 0.664
TOTAL 26.667 23

Todos los valores de F-ratio estan basados en el error residual cuadratico medio.

El analisis multifactorial de la varianza (M-ANOVA) para la variacion del contenido en
oxigeno superficial, se ha descompuesto en dos factores: 1) Tipo de carbon activado (C,
M, S, W); ii) condiciones en las cuales se lleva a cabo la irradiacion. Los resultados
obtenidos en este test estadistico muestran que las variaciones observadas en el
contenido en oxigeno, son independientes del carbon considerado pero no asi, de las
condiciones en las que se lleva a cabo la irradiacion (P-valor = 0.038, para las

condiciones de irradiacion, por tanto, estadisticamente significativo).

Asi, cuando se irradian los carbones activados a pH=12.5 y en presencia del anién
nitrato ([NO;]=1000 mg L), se observa, en todos los casos, que aumenta el contenido
en oxigeno superficial, siendo este incremento mas acusado en el caso del carbon
activado S en el que se aumenta en un 489.3% con respecto al contenido de partida. Por
tanto, estas condiciones de irradiacion permiten obtener carbones activados con un alto

contenido en oxigeno superficial.

En los carbones irradiados en presencia de agua, la radiacion gamma, ademas de
interaccionar con el propio carbon, interaccionara con las moléculas de agua dando
lugar a los procesos esquematizados en las Reacciones 25 a 29 [52, 53]:

Radiacion

H,0 H,0* +¢ (25)

ionizante
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H,0 —Radiacién , 11 0* (26)
H,0*" —— HO"+H" (27)
e +nH,O ——» ¢y (28)
H,0¥* ———» HO* + H° (29)

Tanto la molécula de agua en su estado excitado como las especies generadas en el
proceso radiolitico, pueden interaccionar con la superficie de carbon activado
induciendo cambios en los grupos superficiales presentes. Es decir, la especies
oxidantes, HO®, dardn lugar a reacciones de oxidacion [55], lo que aumentarad el
contenido en oxigeno superficial, mientras que las especies reductoras, H* y ¢,
mediante reacciones de reduccion, provocaran un descenso en el contenido de oxigeno
superficial [56]. Por todo ello, es necesario determinar como se modifica la quimica

superficial de los ACs irradiados en las diferentes condiciones estudiadas.

Por otra parte, los resultados obtenidos para los carbones irradiados en ausencia de agua
indican que éstos se oxidan, aumentando su contenido en oxigeno con respecto al
material de partida en un 14.0%, 40.4%, 24.6% y 52.0% para W, C, M y S,
respectivamente. Para explicar este resultado, se debe considerar el proceso de
interaccion de la radiacion ionizante con la materia y, en particular, el efecto Compton
mediante el que se produciran, sobre lo superficie del carbon activado, iones positivos y
electrones libres sobre los que puede reaccionar el oxigeno presente en el medio
irradiacion. Este mecanismo se puede representar de forma general por las Reacciones
30-32, reacciones de oxidacion que serian las responsables del incremento del oxigeno

superficial determinado.

AC—Es ACT + e 0
0, +2¢ — 207 (31)

20% + AC" — 0=AC" 2
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En cuanto a los carbones irradiados a pH=1.0 y en presencia de 1000 mg L™ de CI, se
observa un comportamiento dispar, en el que los carbones W y M aumentan su
contenido en oxigeno en un 42,39% y 71,72%, respectivamente, mientras que en los
carbones S y C disminuye en un 14.15% y 7.9%, respectivamente. Los carbones
activados que disminuyen el contenido en de oxigeno superficial son aquellos que

poseen un mayor porcentaje de cenizas y de oxigeno total.

Ademas, se obtuvieron los espectros XPS de alta resolucion para el Cls y Ols (Tabla 7
y 8), deconvolucionando los picos de acuerdo con las energias de enlaces mostradas en
la Tabla 2, para cada uno de los diferentes carbones obtenidos. En la Figura 2, se
muestra a modo de ejemplo, el espectro de alta resolucion del Cls y del Ols, asi como
la deconvolucién en funcion de las diferentes energias de enlaces consideradas, para el

carbon activado W, irradiado a una dosis total de 25 kGy, en agua ultrapura.

Tabla 7. Resultados XPS: deconvolucion de picos de Cls de los espectros XPS para los
carbones originales e irradiados.

Picos (at%)

1 2 3 4 5 6 7
W 30.71 36.88 11.83 8.38 4.47 4.67 3.06
W-A 50.30 18.81 11.88 6.65 3.76 5.04 3.57
W-0 45.62 19.98 16.54 6.57 3.87 391 3.52

W-H* 53.57 16.29 13.84 5.92 3.91 3.48 2.99
W-€'5q 56.57 8.20 17.39 6.14 4.15 4.56 3.99
W-HO*  50.29 13.99 18.75 5.94 4.48 3.37 3.19

C 33.03 30.32 18.14 6.99 4.93 4.82 1.78
C-A 36.94 26.09 17.46 6.43 3.98 5.33 3.78
C-0 36.19 27.62 16.49 6.67 4.49 5.01 3.54

C-H° 39.68 26.10 16.97 6.20 4.37 4.76 1.92
C-eaq 38.13 27.67 16.66 6.69 4.29 4.67 1.89
C-HO® 35.49 28.50 17.57 6.92 5.21 4.70 1.90
" Espectro calibrado mediante la referencia Cls (284.5 eV). Picos: 1, Enlace C-C con
hibridacion sp’; 2, Enlace C-C de los planos grafénicos con hibridacion sp’, C-H; 3,
Enlace simple C-O (Alcohol, ether, fenol y queto-enol); 4, Enlace doble C=0 (Carbonilo,

quinonas y quetonas); 5, Enlace O-C=0 en acidos carboxilicos y anhidridos; 6,
. . *
Transiciones ©-7 ; 7, Plasmon.




Capitulo IV 146

Tabla 7 (continuacion). Resultados XPS: deconvolucion de picos de Cls de los
espectros XPS para los carbones originales e irradiados.

Picos” (at%)

1 2 3 4 5 6 7
M 22.97 35.22 21.56 7.95 3.32 6.67 2.30
M-A 51.50 13.64 12.63 9.15 4.10 5.00 3.98
M-0 51.25 15.14 12.12 9.36 3.85 4.54 3.73

M-H* 38.04 9.79 29.84 10.22 3.94 5.37 2.80
M-€5q 40.73 16.43 21.84 8.94 3.70 5.87 2.50
M-HO®*  44.36 13.01 22.32 8.50 3.55 5.79 2.46

S 26.73 34.62 14.18 8.97 5.97 4.53 5.00
S-A 42.63 20.17 14.12 8.29 5.23 4.47 5.10
S-0 46.81 18.28 14.78 7.33 4.59 4.74 3.47

S-H°* 36.12 18.26 28.95 8.18 4.08 2.42 1.90
S-€'aq 35.16 17.19 24.71 13.09 5.62 2.82 1.41
S-HO® 38.60 20.58 18.33 12.42 5.38 3.75 0.94
" Espectro calibrado mediante la referencia Cls (284.5 eV). Picos: 1, Enlace C-C con
hibridacion spz; 2, Enlace C-C de los planos grafénicos con hibridacion sp3, C-H; 3,
Enlace simple C-O (Alcohol, ether, fenol y queto-enol); 4, Enlace doble C=0 (Carbonilo,

quinonas y quetonas); 5, Enlace O-C=0 en 4&cidos carboxilicos y anhidridos; 6,
. . *
Transiciones ©t-rt ; 7, Plasmon.

Tabla 8. Resultados XPS: deconvolucion de picos de Ols de los espectros XPS para los
carbones originales e irradiados.

Picos (at%)

1 2 3 4 5 6 7

W 31.95 21.27 24.36 11.15 6.07 2.69 2.52
W-A 25.93 21.97 24.36 14.69 6.19 4.10 2.76
W-0 31.05 21.50 21.28 14.51 6.07 2.95 2.63
W-H* 32.93 23.68 21.91 11.11 4.50 2.84 3.03
W-€ oq 31.24 20.20 21.16 14.77 5.69 2.69 4.24

XIVC_). 33.18 25.42 10.35 21.93 5.97 2.23 0.92
C 21.64 22.27 23.54 15.18 12.69 1.62 3.03
C-A 24.25 23.00 22.00 14.48 11.43 1.99 2.84
C-0 28.92 25.31 20.46 14.13 7.64 1.84 1.70

C-H° 26.32 21.78 19.75 18.21 5.63 4.25 4.07

C-e'aq 22.15 23.66 17.52 20.55 7.55 4.29 4.29

C-HO® 9.6 16.52 21.41 19.62 18.40 10.79 3.66
Picos: 1, C=O en quinonas, grupos carbonilo; 2, Oxigeno del grupo carbonilo (C=0)
presente en lactonas, anhidridos, atomo de oxigeno de grupos hidroxilos (-OH); 3, Atomo
de oxigeno en lactonas y anhidridos (-C-O-C-); 4, Atomo de oxigeno en grupos
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carboxilos (-COOH o COOR); 5, Agua u oxigeno chimisorbidos; 6, Agua fisisorbida; 7,
Plasmon.

Tabla 8 (continuacion). Resultados XPS: deconvolucion de picos de Ols de los
espectros XPS para los carbones originales e irradiados.

Picos (at%)

1 2 3 4 5 6 7
M 22.63 22.02 15.50 22.63 9.05 4.21 3.96
M-A 25.63 34.17 15.11 15.24 2.70 2.06 5.10
M-0 37.92 20.42 16.84 13.54 6.89 231 2.10

M-H* 24.60 25.60 19.95 18.31 6.90 3.04 1.60
M-€5q 22.44 20.81 21.89 17.56 9.91 2.92 4.46
M-HO®  24.04 20.10 18.57 21.97 7.81 4.87 2.64

S 39.96 16.46 17.78 12.66 7.16 3.89 2.09
S-A 18.69 26.83 23.36 12.80 11.77 3.24 3.31
S-0 34.93 32.31 18.52 10.03 2.96 1.16 0.09

S-H* 22.33 19.54 24.92 19.58 6.59 4.41 2.63
S-€aq 11.80 29.25 17.96 24.55 12.40 3.40 0.64
S-HO® 8.56 29.37 22.83 23.74 11.08 3.29 1.14
Picos: 1, C=0 en quinonas, grupos carbonilo; 2, Oxigeno del grupo carbonilo §C=O)
presente en lactonas, anhidridos, atomo de oxigeno de grupos hidroxilos (-OH); 3, Atomo

de oxigeno en lactonas y anhidridos (-C-O-C-); 4, Atomo de oxigeno en grupos carboxilos
(-COOH o COOR); 5, Agua u oxigeno chimisorbidos; 6, Agua fisisorbida; 7, Plasmon.
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Figura 2. Espectros de alta resolucion XPS de Cls (A) y Ols (B) del carbon activado
W tras su irradiacion a 25kGy en agua ultrapura (W-0).

Sobre los datos obtenidos, tanto para el espectro de alta resolucion de Cls como el de

Ols, se realizo un analisis de la varianza multifactorial considerando, como variable
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respuesta, las diferentes energias de enlace asignadas y, como factores principales, el
tipo de carbon activado obtenido tras irradiacion y las condiciones de tratamiento. Los
resultados obtenidos se muestran en las Tablas 9 y 10. Los factores que tienen efecto

estadisticamente significativo en la variable dependiente estudiada, P-value<0.05, se

muestran resaltados en ambas tablas.

Tabla 9. Analisis multifactorial de la varianza de los picos deconvolucionados de Cls.

Factores principales: A, Tipo de tratamiento y B, Tipo de ACs.

Factores Sumade — Gradosde  Media — p poy, P
cuadrados  libertad cuadratica Valor
Efecto en la variacién de sp® (Pico 1)
Factores principales
A: Tratamiento 1.150 5 0.230 4.930 0.0072
B:Tipo de ACs 1.535 3 0.512 10.960  0.0005
RESIDUAL 0.700 15 0.047
TOTAL 3.385 23
Efecto en la variacion de sp® (Pico 2)
Factores principales
A: Tratamiento 0.659 5 0.132 9.320 0.0003
B:Tipo de ACs 0.678 3 0.226 15.990 0.0001
RESIDUAL 0.212 15 0.014
TOTAL 1.549 23
Efecto en la variacion de COR (Pico 3)
Factores principales
A: Tratamiento 0.779 5 0.156 2.370  0.0898
B:Tipo de ACs 0.846 3 0.282 4.290 0.0225
RESIDUAL 0.987 15 0.066
TOTAL 2.612 23
Efecto en la variacion de CO (Pico 4)
Factores principales
A: Tratamiento 0.061 5 0.012 0.440 0.8160
B:Tipo de ACs 0.433 3 0.144 5.160 0.0119
RESIDUAL 0.420 15 0.028
TOTAL 0.914 23
Efecto en la variacion de COOR (Pico 5)
Factores principales
A: Tratamiento 0.032 5 0.006 0.700 0.6309
B:Tipo de ACs 0.243 3 0.081 8.840 0.0013
RESIDUAL 0.137 15 0.009
TOTAL 0.413 23
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Tabla 9 (continuacion). Analisis multifactorial de la varianza de los picos
deconvolucionados de Cls. Factores principales: A, Tipo de tratamiento y B, Tipo de

ACs.

Factores

Suma de
cuadrados

Grados de
libertad

Media
cuadratica

F-Ratio P-Valor

Efecto en la variacion de T (Pico 6)

Factores principales

A: Tratamiento 0.143 5 0.028 1.650 0.2085
B:Tipo de ACs 0.128 3 0.042 2450 0.1033
RESIDUAL 0.260 15 0.017
TOTAL 0.530 23
Efecto en la variacion de Plasmon (Pico 7)
Factores principales
A: Tratamiento 1.626 5 0.325 5.380  0.0050
B:Tipo de ACs 2.250 3 0.750 12.42  0.0002
RESIDUAL 0.906 15 0.060
TOTAL 4.782 23

Tabla 10. Analisis multifactorial de la varianza de los picos deconvolucionados de Ols.
Factores principales: A, Tipo de tratamiento y B, Tipo de ACs.

Factores

Suma de
cuadrados

Grados de
libertad

Media

cuadratica

F-Ratio P-Valor

Efecto en la variacion de los grupos quinona (C=0) (Pico 1)

Factores principales

A: Tratamiento 0.637 5 0.127 2.720  0.0610
B:Tipo de ACs 1.160 3 0.387 8.240  0.0018
RESIDUAL 0.704 15 0.047
TOTAL 2.501 23
Efecto en la variacion de los grupos C=0 (Pico 2)
Factores principales
A: Tratamiento 0.244 5 0.049 0.800  0.5640
B:Tipo de ACs 1.220 3 0.406 6.710  0.0043
RESIDUAL 0.909 15 0.061
TOTAL 2.372 23
Efecto en la variacion de los grupos C-O-C (Pico 3)
Factores principales
A: Tratamiento 0.065 5 0.013 0.39 0.8508
B:Tipo de ACs 0.560 3 0.186 5.520  0.0093
RESIDUAL 0.507 15 0.0338
TOTAL 1.131 23
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Tabla 10 (continuacion). Analisis multifactorial de la varianza de los picos
deconvolucionados de Ols. Factores principales: A, Tipo de tratamiento y B, Tipo de
ACs.

Sumade Grados de Media

cuadrados libertad cuadratica F-Ratio P-Valor

Factores

Efecto en la variacion de los grupos carboxilo (Pico 4)

Factores principales

A: Tratamiento 1.157 5 0.231 3.570 0.0252
B:Tipo de ACs 1.156 3 0.385 5.940 0.0071
RESIDUAL 0.973 15 0.065
TOTAL 3.286 23

Efecto en la variacion de O; quimisorbido (Pico 5)

Factores principales

A: Tratamiento 0.840 5 0.168 1.560  0.230
B:Tipo de ACs 0.628 3 0.209 1.950 0.1650
RESIDUAL 1.612 15 0.107
TOTAL 3.080 23

Efecto en la variacion de H>O fisisorbida (Pico 6)
Factores principales

A: Tratamiento 6.433 5 1.286 1.090 0.4038
B:Tipo de ACs 12.660 3 4.220 3.590 0.0391
RESIDUAL 17.646 15 1.176
TOTAL 36.739 23

Efecto en la variacion de Plasmon (Pico 7)

Factores principales

A: Tratamiento 1.403 5 0.281 1.790 0.1761
B:Tipo de ACs 0.408 3 0.136 0.870 0.4804
RESIDUAL 2.356 15 0.157
TOTAL 4.167 23

En cuanto a los resultados del andlisis estadistico obtenido para el espectro de alta
resolucion del Cls, se puede afirmar que: 1) Las variaciones observadas en la variacion
del porcentaje de sp?, sp’ y el shake up (Plasmon) dependen tanto del carbon activado
considerado como de las condiciones en las cuales se lleva a cabo la irradiacion; y ii)
Las variaciones observadas en los grupos COR, CO y COOR depende unicamente del
carbon activado de partida, siendo independiente de las condiciones de irradiacion.

También se estudid, mediante el coeficiente de correlacion de Pearson, si existia
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correlacion en la variacion de los diferentes grupos considerados y el grado de

asociacion de la misma (Tabla 11).

Tabla 11. Resultados del coeficiente de correlacion de Pearson para la variacion de los
diferentes grupos quimicos, procedentes de los espectros de alta resolucion de los picos
de Cls deconvolucionados. Los valores designados en cada una de las celdas de la tabla,
se corresponden con: valor de coeficiente de correlacion de Pearson, tamafio muestral y

P-valor.
CO COOR COR sp? sp>  Tratamiento Egg
cO 0.4793 -0.0372 0.0405 -0.0355  0.1431  0.3141
(24) (24) (24) (24) (24) (24)
0.0178 0.8631 0.8509  0.8692 0.5047  0.1350
COOR 0.4793 -0.4355 0.3617 -0.1742  0.0316  0.2387
(24) (24) (24) (24) (24) (24)
0.0178 0.0334 0.0824 0.4155 0.8834  0.2612
COR -0.0372 -0.4355 -0.1214 -0.3357  0.3990  -0.4682
24) (24 (24) (24) (24) (24)
0.8631 0.0334 0.5720  0.1087 0.0534  0.0210
sp’ 0.0405 0.3617 -0.1214 -0.8713  0.2680  -0.2853
24) (24 (24) (24) (24) (24)
0.8509 0.0824 0.5720 0.0000  0.2055  0.1766
sp° -0.0355 -0.1742 -0.3357 -0.8713 -0.4619  0.4679
24) (24 (24) (24) (24) (24)
0.8692 0.4155 0.1087 0.0000 0.0231  0.0211
Tratamiento (.1431 0.0316 0.3990 0.2680 -0.4619 0.0000
(24) (24 (24) (24) (24) (24)
0.5047 0.8834 0.0534 0.2055 0.0231 1.0000
Type ACs 03141 0.2387 -0.4682 -0.2853 0.4679 0.0000

(24) (24) (24) (24) (24) (24)
0.1350 0.2612 0.0210 0.1766 0.0211 1.0000

La Tabla 11 muestra los coeficientes de correlacion de Pearson para cada una de las
parejas de variables consideradas. Este coeficiente de correlacion puede tomar valores

entre -1 y +1 y dicho valor cuanto mas cerca se encuentre de la unidad, mayor seré la
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relacion entre las variables estudiadas. Entre paréntesis, se muestran el nimero de datos
considerados para determinar el valor de dicho estadistico. El tercer nimero de la tabla
indica el P-valor, resaltado en negrita cuando la relacion es estadisticamente
significativa. Las siguientes parejas de variables muestran un P-valor inferior a 0.05 y
por tanto, dicha relacidon se considera significativa: a) CO y COOR; b) COOR y COR;
¢) COR y Tipo ACs; d) sp> y sp’; e) sp’ y Tratamiento; f) sp’ y Tipo ACs.

Los resultados obtenidos muestran que: i) El proceso de irradiaciéon induce una
reduccion el porcentaje de atomos de carbono superficiales con hibridacién sp’; ii) La
variacion que experimentan los carbonos con hibridacion sp” y sp’ esté relacionada, de
manera que tras la irradiacion en los carbones activados se incrementa el nimero de
carbonos con hibridacion sp® disminuyendo los que poseen hibridacion sp’, es decir, los
carbones activados sufren un proceso de grafitizacion. Este resultado es analogo al
obtenido por otros investigadores quienes, al irradiar peliculas de carbono amorfo [57,
58] o grafeno [59], observaron un aumento en la hibridacion sp2 ; 1i1) El incremento en el
grupo superficiales oxigenados del tipo CO, conlleva un aumento en los grupos
superficiales tipo COOR; iv) Un aumento en los grupos superficiales COOR, da lugar a

un descenso en los grupos COR y viceversa.

El analisis estadistico de los resultados obtenidos para el espectro de alta resolucion del
Ols muestra que la variacion de los grupos carboxilicos (Pico 4) depende tanto del
carbon considerado como de la condiciones en las que se lleva a cabo la irradiacion.
Para los Picos 1, 2, 3 y 6, las variaciones observadas dependen so6lo del carbon activado
considerado. Ademas, mediante el coeficiente de correlacion de Pearson (Tabla 12), se
determind que las condiciones de irradiacion influian en los grupos carboxilicos
superficiales, de manera que al aumentar el pH del medio se incrementaba el porcentaje

total determinado.

El valor resaltado en negrita se corresponde con el P-valor que indica que la relacion es
estadisticamente significativa. Las siguientes parejas de variables muestran un P-valor
inferior a 0.05 y por tanto, dicha relacioén se considera significativa: i) Tratamiento y
Pico 4 (Grupo carboxilo); ii) Pico 1 (C=0O, Quinona) and Pico 2 (C=0, Esther y grupos
carbonilo en lactonas, anhidridos y 4&tomos de oxigeno en grupos hidroxilo); iii) Pico 1 y

Pico 4.
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Tabla 12. Resultados del coeficiente de correlacion de Pearson para la variacion de los
diferentes grupos quimicos, procedentes de los espectros de alta resolucion de los picos
de Ols deconvolucionados. Los valores designados en cada una de las celdas de la
tabla, se corresponden con: valor de coeficiente de correlacion de Pearson, tamafio
muestral y P-valor.

Tratamiento Tipo ACs Pico 1 Pico 2 Pico 3 Pico 4

Tratamiento 0.0000 -0.2987 0.0401 -0.0520 0.5199
(24) (24) (24) (24) (24)
1.0000 0.1562 0.8524 0.8094 0.0092
Tipo ACs 0.0000 0.2580 -0.2307 0.0513 -0.3457
(24) (24) (24) (24) (24)
1.0000 0.2236 0.2780 0.8119 0.0980
Pico 1 -0.2987 0.2580 -0.4882 -0.3127  -0.6375
(24) (24) (24) (24) (24)
0.1562 0.2236 0.0155 0.1368 0.0008
Pico 2 0.0401 -0.2307 -0.4882 0.2070 0.2350
(24) (24) (24) Q4 @4
0.8524 0.2780 0.0155 0.3317 0.2691
Pico 3 -0.0520 0.0513 -0.3127 0.2070 -0.2785
(24) (24) 4 24 (24)
0.8094 0.8119 0.1368 0.3317 0.1876
Pico 4 0.5199 -0.3457 -0.6375 0.2350 -0.2785
(24) (24) ) @)
0.0092 0.0980 0.0008 0.2691 0.1876

Picos: 1, C=0O en quinonas, grupos carbonilo; 2, Oxigeno del grupo carbonilo (C=0O) presente en
lactonas, anhidridos, 4tomo de oxigeno de grupos hidroxilos (-OH); 3, Atomo de oxigeno en

lactonas y anhidridos (-C-O-C-); 4, Atomo de oxigeno en grupos carboxilos (-COOH o COORY);
3.1.3- pHpzc y acidez y basicidad total
En la Tabla 13, se muestran los valores determinados para pHpzc, acidez total y

basicidad total de los carbones activados comerciales, asi como de los carbones

activados irradiados en las diferentes condiciones.
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Tabla 13. Valores determinados para pHpzc, acidez total y basicidad total.

Grupos &cidos” Grupos basicos”
PHezc (neqg) (neq g™)
w 8.4+0.2 188 403
W-A 92+0.2 88 622
W-0 7.1+0.1 128 340
W-H* 47+£0.1 448 186
W-€ oq 9.1+0.2 100 558
W-HO*® 9.6+0.1 50 688
C 7.5+0.2 240 409
C-A 8.7+0.2 107 657
C-0 7.7+0.2 246 462
C-H° 3.1+0.2 488 158
C-€aq 7.2+0.2 166 467
C-HO?® 7.7+0.2 226 500
M 10.0+0.2 72 650
M-A 10.7+0.2 90 736
M-0 9.3+0.1 105 468
M-H*® 42 +0.2 453 150
M-€aq 8.4+0.2 68 389
M-HO* 9.0+0.2 48 431
S 10.7£0.1 108 1857
S-A 11.9+0.2 48 2376
S-0 10.0+£0.2 87 1052
S-H* 44+0.2 333 433
S-€aq 99+0.2 68 968
S-HO® 10.1+£0.2 88 1331

“Determinado por neutralizacion con NaOH (0.05N) "Determinado por

neutralizacion con HCI (0.05N).

El analisis estadistico de las variaciones observadas en los valores que toman pHpzc y la
acidez y basicidad total (Tabla 14), muestra que éstas dependen tanto del AC irradiado

como de las condiciones en las que se lleva a cado el procedo de irradiacion.
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Tabla 14. Analisis multifactorial de la varianza par alas variaciones en pHpzc, grupos
acidos y grupos basicos. Factores principales: A, Tipo de tratamiento (Tratamiento) y B,
Tipo ACs.

Suma de Grados de Media

cuadrados libertad cuadratica F-Ratio  P-Valor

Factores

Variacion en pHpzc

Factores principales

A: Tratamiento 85.699 5 17.140 22.79  0.0000
B:Tipo de ACs 20.430 3 6.810 9.060  0.0005
RESIDUAL 11.279 15 0.752
TOTAL 117.408 23

Variacion en grupos dacidos

Factores principales

A: Tratamiento 3.334x10° 5 6.868x10* 46.330  0.0000
B:Tipo de ACs 5.365x10" 3 1.788x10% 12.060  0.0003
RESIDUAL 2.223x10* 15 1.482x10°
TOTAL 4.193%x10* 23

Variacion en grupos basicos

Factores principales

A: Tratamiento 1.672x10° 5 3.344x10° 4.060  0.0157
B:Tipo de ACs 3.460x10° 3 1.153x10°  13.990  0.0001
RESIDUAL 1.236x10° 15 8.242x10°
TOTAL 6.370x10° 23

También se ha calculado el coeficiente de correlacion de Pearson para determinar como
se relacionan las tres variables, pHpzc, acidez total y basicidad total (Tabla 15) entre si.
Como era de esperar, un aumento en los grupos acidos totales presentes en la superficie
de los carbones activados, provoca un descenso en el pHpzc y en los grupos basicos
totales. Finalmente, hay que destacar que cuando se irradian los ACs a pH=1.0, sineod
la especie radicalaria predominante el radical hidrogeno, siempre se produce un
descenso en el valor del pHpzc, obteniéndose, para los cuatro carbones activados
comerciales, carbones acidos. También, es de resefar, que cuando los cuatro carbones
activados comerciales se irradian en ausencia de agua se obtienen carbones activados en
los que el pHpzc es mayor al de partida y se incrementan los grupos basicos presentes en

la superficie.
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Tabla 15. Coeficiente de correlacion de Pearson que relaciona los parametros: pHpyzc,
grupos acidos y grupos basicos.

PHpzc Grupos acidos Grupos basicos
PHpzc -0.9034 0.6894
(24) (24)
0.0000 0.0002
Grupos &cidos -0.9034 -0.5118
(24) (24)
0.0000 0.0106
Grupos bésicos 0.6894 -0.5118
(24) (24)
0.0002 0.0106

El valor resaltado en negrita se corresponde con el P-valor que indica que la relacion es
estadisticamente significativa. Las siguientes parejas de variables muestran un P-valor
inferior a 0.05 y por tanto, dicha relacion se considera significativa: 1) Grupos acidos y

grupos basicos; ii) Grupos acidos y pHpzc; vy ii1) Grupos basicos y pHpzc.

3.1.4- Propiedades texturales de los carbones activados originales y de los irradiados

Como es sabido, la naturaleza y concentracion de los grupos funcionales presentes en la
superficie de los carbones activados pueden ser modificados mediante el empleo de
tratamientos quimicos, térmicos, empleo de microondas, etc. Asi, mediante tratamiento
acido es posible oxidar la superficie de carbon, incremento sus propiedades acidas,
eliminando los elementos minerales presentes, lo que implica un descenso en la
hidrofobicidad, el area superficial y la microporosidad [10, 12]. El tratamiento oxidante
con perdxido de hidrogeno da lugar a un descenso en el area superficial, manteniéndose
la microporosidad [60]; el tratamiento con ozono induce un descenso en el area
superficial y en el volumen de microporos, incrementando la superficie externa [14]; el
uso de microondas en la modificacion de fibras de carbon activado, afecta a la
porosidad, disminuyendo el volumen de microporos y su tamafio [61]; los tratamientos
mediante el uso de plasma en oxigeno, provocan un descenso en el area superficial [62].
Todos estos tratamientos tienen en comun que, ademds de modificar la quimica

superficial, las propiedades texturales de los materiales se ven alteradas. Por ello, se
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estudio las propiedades texturales (Sger, Vr (N2), Dp (N2), Vo (N2), Vo (CO3) de los

carbones comerciales y de los carbones irradiados en ausencia de agua y en presencia de

agua ultrapura, mostrandose los resultados obtenidos en la Tabla 16. Dichos resultados

indican que el valor del area superficial, Sggr, no se modifica para los carbones W, C y

M, mientras que para el carbon S se modifica levemente, no asi su volumen de

microporos, cuyas pequefias variaciones se pueden atribuir a errores de indole

experimental. Por tanto, mediante el uso de las radiaciones ionizantes es posible inducir

cambios en la quimica superficial sin que se vean alteradas sus propiedades texturales.

Tabla 11. Caracteristicas fisicas y quimicas de los carbones activados.

Sger? Vi Dp? T Sext”) Vo? v
0" (N2) 0N2/
ACs (N2) (N2) (N2) (e &) (N2)  (COy) Voco,
m’gh)  (em’gh) (nm) (nm) (cm®g™)

W 815 0.40 1.97 0.35 20.39 0.26 1.36
W-A 798 0.39 1.97 0.35 23.06 0.25 1.40
W-0 794 0.39 1.97 0.35 20.14 0.24 1.43

C 1294 0.65 2.02 0.55 82.68 0.34 1.60
C-A 1256 0.64 2.03 0.54 71.97 0.33 1.65
C-0 1248 0.63 2.04 0.53 73.78 0.33 1.62

M 1302 0.66 2.02 0.55 84.00 0.39 1.41
M-A 1286 0.64 1.99 0.54 75.54 0.38 1.43
M-0 1278 0.63 1.97 0.54 71.16 0.38 1.44

S 1143 0.57 2.02 0.49 53.84 0.29 1.68

S-A 1049 0.52 2.00 0.45 47.48 0.27 1.67

S-0 1031 0.52 2.03 0.44 53.22 0.28 1.66

“Area superficial determinada por isotermas de adsorcion de N, a 77K. “Volumen total

de poros calculado para p/pe= 0.99;”Anchura media de poros determinada para un
modelo cilindrico. “Superficie externa y volumen de microporos determinados por el
método t. “Superficie de microporos. “Volumen de microporos determinados por
isotermas de CO, a 273K mediante Dubinin-Radushkevich.
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3.2- Propiedades 6pticas de los carbones activados

Una forma usual de estudiar las propiedades electronicas de los materiales es mediante
la obtencion de los espectros de reflectancia difusa (DRS), a partir de los cuales, como
veremos a continuacion, es posible determinar la energia de banda prohibida del

material (band gap, E,) [58, 63-65].

Las propiedades opticas de los diferentes ACs considerados, antes y después de ser
irradiados, se estudiaron obteniendo los correspondientes espectros de reflectancia
difusa para cada uno de ellos. A modo de ejemplo, en la Figura 3 se muestran los DRS
obtenidos para el carbon activado original Witco (W), irradiado al aire (W-A) y en agua
ultrapura (W-0), observandose diferencias significativas en los espectros DRS obtenidos
de los materiales irradiados con respecto al material original. Estas variaciones pueden
atribuirse a los cambios en los grupos superficiales sufridos por los ACs tras ser

irradiados, como se ha visto anteriormente (Tablas 5, 7 y 8).

70{:
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\ e Witco UltrapureWater

Reflectance (%)
(¥8] o [ (=)
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)
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200 400 600 800 1000 1200 1400 1600 1800 2000
A (nm)
Figura 3. Espectros DRS obtenidos para W, W-A y W-0.

Liang, S. et al, 2005 demuestra que la irradiacion de peliculas formadas por carbonos
amorfos en disposicion tetraédrica, con haces de electrones de 100 6 200 keV da lugar a
un aumento de la hibridacion sp® de carbono, favoreciendo la aparicion de estructuras
tipo grafito [66]. Por otro lado, Felix Borrnert et al 2012 induce hibridacion sp
mediante irradiacion con acelerador de electrones sobre peliculas de carbono amorfo

soportadas sobre ldminas de grafeno o sobre membranas hexagonales de nitrito de boro;
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el proceso de grafitizacion se ve alterado como consecuencia del material de soporte,

incrementandose la hibridacion sp2 [57].

Como es sabido, en los materiales carbonosos, la hibridacion sp3 determina las
propiedades mecanicas, mientras que la hibridacion sp” controla las propiedades 6pticas.
Por ello, si observamos los datos mostrados en la Tabla 7 para el porcentaje de carbonos
que poseen hibridacion sp®, podemos ver que, en todos los casos, dicho porcentaje se
incrementa con respecto al carbon activado original; estos resultados coinciden con los
obtenidos para el carbon irradiado mediante acelerador de electrones. Ademas, en todos
los ACs irradiados, la relacién sp’/sp” disminuye con respecto al carbén activado

original, tal y como se muestra en la Figura 4.

A) B)
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Figura 4. A, Variacion de la relacion sp’/sp® en funcion del tratamiento y del tipo de

, . .y 2 , .
carbon. B, Valores normalizados de la relacion sp>/sp® con respecto al carbon activado
original.

Como es sabido, las medidas de reflectancia estan constituidas por dos componentes: la
componente especular y la componente difusa. De ellas, unicamente la componente
difusa es la que aporta informacion util acerca de la muestra. Para el andlisis de la
reflectancia difusa se emplea la teoria de Kubelka-Munk [67]. Esta teoria asume que la
radiacion que incide en un medio dispersante, sufre simultaneamente un proceso de
absorcion y dispersion de forma que la radiacion reflejada puede definirse en funcion de

las constantes de absorcion (k) y dispersion (s), tal y como se muestra en la Ecuacion
33.
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1-R.)* k
F(R)=%=§ (33)

Donde F(R) es la funcion de Kubelka-Munk que corresponde a la absorbancia, R, es la
reflectancia de una muestra con un espesor infinito con respecto a un estandar (sulfato
de bario) para cada longitud de onda medida, K es el coeficiente de absorcion, y S es el
coeficiente de dispersion. Si suponemos que la dispersion del material es constante para
el rango de longitud de onda que se estd midiendo, entonces la Ecuacion 33 depende
solo del coeficiente de absorcion, convirtiendo la reflectancia en el coeficiente de

absorcion equivalente, o (Ecuacion 34).

1—R,)?
F(R):%=(X (34)

Para diferentes mecanismos de transicion, se ha demostrado que, en el proceso de
absorcion, la energia de los fotones incidentes y la energia de la banda prohibida (E,)

del material, guardan la siguiente relacion [68, 69]:

o X hv = C(hv — Eg)" (35)
Donde a es el coeficiente de absorcion lineal del material, / es la constante de Planck
(4.136x10"°eV s, C es una constante de ajuste del modelo, /v es la energia del foton
(eV), E, es la energia de banda prohibida (eV), y n es la constante que determina el tipo
de transicion Optica, con valores de n=2 para transiciones indirectas permitidas, n= 3
para transiciones indirectas prohibidas, n=1/2 para transiciones directas permitidas, n=
3/2 para transiciones directas prohibidas. Si sustituimos la Ecuacién 34 en la 35,

obtenemos la Ecuacién 36:
1
(F(R) x hv)n = C(hv — Ey) (36)

1
Por tanto, a partir de la ecuacion anterior, representado (F(R) X hv)n vs hv, es posible

determinar la energia de banda prohibida. Existe controversia a la hora de determinar el
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valor de Eg, tanto en el valor asignado a n, como en la forma de calcular el band gap, tal
y como muestra Lopez, R. et al, 2012, en su estudio comparativo [67]. Algunos autores
utilizan n=2 para las transiciones indirectas permitidas o n=1/2 para las transiciones
directas permitidas [69-71]; otros autores emplean n=2 para las transiciones directas y

n=1/2, para las transiciones indirectas [72, 73]. En nuestro caso, para obtener E,, se ha

representado (F(R) X hu)% vs hv, considerando n=1/2 para las transiciones directas
permitidas [69, 71, 74, 75]. Por otra parte, para minimizar el error de ajuste, se ha
realizado un doble ajuste lineal, y el valor de E, se ha determinado como el punto de
corte de ambas rectas, tal y como propone Chan, G. H., et al 2006 [76]. A modo de

ejemplo, en la Figura 5, se muestra la determinacion de E, para el carbon activado

Witco.
) : )1,-1 104 )
24x10* i /,/ * ) " 24x 104
o 2.0x10 ! 2 w104
= = 6% 104 £
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Figura 5. Energia de la banda prohibida determinada para la seric Witco. A) AC W; B)
AC W-A; C) AC W-0; D) AC W-H*. E) AC W-¢'q.; F) AC W-HO".

En la Tabla 17, se recogen los valores de E, determinados para cada uno de los carbones
activados estudiados. Los resultados muestran un descenso en la energia E, con respecto

al carbon activado original.
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Tabla 12. Valores de E, (¢V) determinados para cada unos de los carbones activados.

Tratamiento Serie Ceca Serie Merck Serie Sorbo  Serie Witco
E,+SD (eV)  Eg%SD (eV) E,+SD (eV) Eg%SD (eV)

AC original 3.65+0.06 3.50+0.04 3.58+0.04 3.68 £0.04
Air 3.25+0.04 3.15+0.04 3.28 +£0.04 3.50+0.04
Agua ultrapura 3.04+0.04 3.33+0.04 2.98 £0.04 3.23+0.04
Agua pH=1.0 3.36 £0.04 3.13+0.04 3.63+0.04 3.35+0.04
Agua pH=7.5. 3.14 £ 0.04 3.20+0.04 3.16+0.04 3.15+0.04
Agua pH=12.0 3.00 £ 0.04 3.23 £0.04 2.92 +0.04 3.10+0.04

El band gap esta determinado por la ordenacion y distorsion de los orbitales m en los
sitios con hibridacion sp?, y la ordenacion de los sitios sp” depende de la fraccion de los
atomos de carbono con hibridaciéon sp3 [77]. Por ello, mediante el coeficiente de
correlacion de Pearson, se estudi6 si existia relacion entre los valores de E, y la relacion

sp>/sp. Los resultados obtenidos para dicho test se muestran en la Tabla 18.

Tabla 18. Valores del coeficiente de correlacion de Pearson para la relacion E, —sp°/sp”.

Relacion sp*/sp* E,
Relacion sp*/sp? 0.5135
(24)
0.0103
E, 0.5135
(24)
0.0103

Los valores obtenidos para el coeficiente de correlacion de Pearson mostrados en la
tabla anterior, indican que existe correlacion positiva, entre relacion sp’/sp” y E, (P-
valor < 0.05, r =0.4823), lo que significa que un aumento de la hibridacién sp® conlleva
un descenso en el valor de E,. Estos resultados son analogos a los obtenidos para carbon
amorfo por McCulloch, D. G. et al. 2000 [78] quienes, mediante métodos de
simulacion, demuestran que un incremento en la hibridacion sp® da lugar a un aumento

en band gap, resultado corroborado por los datos experimentales obtenidos por otros
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autores. Roberson, J. analiza, en su revision, como se modifican el band gap en el
carbon amorfo en funcion de las distintas hibridaciones que puede presentar el atomo de
carbono (sp, sp” y sp’) [79]; en los diferentes trabajos considerados, se establece que un
incremento en la hibridacién sp® conlleva un descenso en el valor de E,. Este descenso
en el band gap se atribuye a: 1) En la hibridacion sp2, tres electrones se encuentran
ocupando un plano con disposicion trigonal y el cuarto se encuentra en un orbital sp2
perpendicular a dicho plano, estableciendo interacciones tipo m con los electrones
dispuestos de la misma forma en los atomos vecinos. Esto contribuye a formar bandas
de transicion intermedias 1’ que justificarian el descenso observado en el valor del band
gap; ii) Tagliaferro et al, 1999 desarrolld6 un modelo simple para justificar los niveles
transicionales presentes en los carbones amorfos; en dicho modelo, se atribuye un
incremento en el band gap cuando desciende el contenido de atomos de carbono con
hibridacion sp” ya que se produce una disminucién en el tamafio de las bandas 7 y T
[80]; iii) los carbones amorfos consisten en una mezcla heterogénea de sitios sp” y sp°.
Los orbitales sp3 incrementan la anchura de los estados 6 y o, mientras que los sitios
sp” poseen una anchura variable que depende de la conformacién que adoptan en cada
uno de los clusters, controlando las transiciones - 1" y por tanto, la anchura de la banda
prohibida. La matriz de orbitales sp’ actia como una barrera entre cada cluster de
orbitales sp’; por tanto, la modificacion de la distribucion de orbitales sp® cambia la
energia de la banda prohibida [81]; iv) Por otro lado, los sitios sp” se asocian con la
banda m- 7 que alberga los electrones libres. El incremento en la hibridacion sp2
contribuye a aumentar la banda 7- 7, acercandola a los niveles Fermi y por ello, se

modifica la energia asociada a la banda prohibida.

Mediante un analisis multifactorial de la varianza se estudio la influencia del tipo de
AC, tipo de tratamiento realizado y el contenido de oxigeno superficial en la variacion
observada de E,. Los resultados obtenidos para este analisis (Tabla 19) muestran que la
variacion de E, es independiente del tipo de AC considerado y que si depende de las
condiciones de irradiacion y del contenido en oxigeno superficial. Asi, los P-valor
determinados para el contenido en oxigeno superficial y tipo de tratamiento, son

inferiores a 0.05.
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Tabla 19. Analisis multifactorial de la varianza para la energia de banda prohibida.
Factores fundamentales: A, Tipo AC y B, Tipo de Tratamiento (Tratramiento).
Cofactor: %O1s.

Factores Suma de Grados de Media F-Ratio P-Valor
cuadrados libertad cuadratica

Cofactor
%01s 0.243972 1 0.243972 10.64  0.0057
Factores principales
A:Tipo AC 0.0816864 3 0.0272288 1.19  0.3503
B:Tratramiento 0.523514 5 0.104703 456 0.0112
RESIDUAL 0.321124 14 0.0229374
TOTAL 1.1703 23

Ademas, al estudiar la influencia del oxigeno superficial en la variacion del band gap, se

obtiene que éste influye en dicha variacion, P-value= 0.0057 (Tabla 19).

Puesto que los valores determinados para Eg no se ajustan a una disribucion normal, fue
necesario aplicar la prueba no paramétrica denominada como coeficiente de correlacion
por rangos de Spearman, para estudiar el grado de asociacion existente entre el valor Eg
y el contenido en oxigeno superficial (Tabla 20). Este test estadistico adopta valores
entre -1 y +1, de forma que cuanto més cerca esté del valor 1, mayor sera el grado de
asociacion entre las dos variables estudiadas. Los resultados obtenidos indican la
existencia de una fuerte asociacion entre el contenido en oxigeno superficial y el valor
de Eg con un valor del estadistico de Spearman de -0.85, indicando que un aumento en
el contenido en oxigeno superficial conlleva un descenso en el valor de Eg. Los valores
de la Tabla 20 mostrados entre paréntesis, se corresponden con el nimero de parejas de
valores consideradas; el tercer valor, indica el P-valor correspondiente a la relacion

existente entre las dos variables.
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Tabla 20. Resultados del coeficiente de correlacion de Spearman para la relacion E, —
%01s (Oxigeno superficial).

O 1s (%) Eg
O 1s (%) -0.8484
(24)
0.0000
Eg -0.8484
(24)
0.0000

Este comportamiento es el mismo para las cuatro series de carbones consideradas, tal y
como se muestra en la Figura 6, ya que los grupos oxigenados superficiales influyen en
la densidad electrénica de las capas grafénicas, como es el caso de los grupos fenolicos
que liberan electrones [82, 83], lo que explicaria que disminuyera el valor de Eg con el

aumento del contenido en oxigeno superficial.
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Figura 6. Variacion del valor Eg en funcion del contenido en oxigeno superficial. A)
Serie Ceca; B) Serie Merck; C) Serie Sorbo; D) Serie Witco.
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4. CONCLUSIONES

La interaccion de la radiacidon gamma con los carbones activados permite modificar su
quimica superficial sin que se vean alteradas, de modo significativo, sus propiedades
texturales. Los cambios inducidos en la superficie de los cuatro ACs estudiados
dependen de las condiciones en las que se lleva a cabo la irradiacion. Asi, cuando se
irradian los ACs a pH=12.5 y en presencia del anion nitrato ([NO;]=1000 mg LY, se
observa, en todos los casos, que aumenta el contenido en oxigeno superficial,
obteniéndose ACs con un alto contenido en oxigeno superficial. Ademas, los resultados
obtenidos mediante espectroscopia fotoelectronica de rayos X indican que la radiacion
gamma provoca la grafitizacion de los ACs irradiados, aumentando los carbones
superficiales que presentan hibridacién sp®, en base a un descenso en el nimero de

carbonos que presentan hibridacion sp”.

Finalmente, el estudio de las propiedades Opticas de los carbones activados muestra que
tras su irradiacion, los ACs presentan valores de la energia de la banda prohibida
inferiores a los del material de partida. Este descenso en el valor de E, esta relacionado
con el incremento de la hibridacién sp® que experimentan los ACs tras irradiacion y con

el aumento del oxigeno superficial.
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1. INTRODUCCION

El diatrizoato sodico pertenece al grupo de determinados compuestos quimicos que
constituyen un potencial problema para el medio ambiente, debido a la resistencia que
presentan frente a los tratamientos convencionales de las aguas urbanas empleados en su
eliminacion. Ante esta situacion, la adsorcion sobre carbones activados se plantea como
un método de interés para la retirada de los efluentes de este tipo de compuestos
recalcitrantes. Actualmente, el uso del carbon activado en la eliminacién de compuestos
organicos e inorganicos de las aguas, es considerado como una de las mejores
alternativas disponibles en tratamiento terciario de los efluentes en las estaciones
depuradoras de aguas residuales urbanas. La cantidad y tipologia de contaminantes que
pueden eliminarse mediante carbones activados es muy amplia [1-9] y ello gracias a las
propiedades fisicoquimicas de su superficie [10]. Estas cualidades de los de carbones
pueden modificarse con la utilizacién de diferentes métodos de activacion, por lo que
pueden elaborarse carbones conforme a objetivos de eliminacién especificos [11, 12].
Esta versatilidad en su aplicaciéon aumenta, si se considera el hecho de su utilizacion
combinada con otros procesos fisicos y quimicos como son los procesos de oxidacion
avanzada o su aplicacion en catalisis, lo que supone la existencia de innumerables
posibilidades para el tratamiento de todo tipo de contaminantes [13-17]. Es en este
contexto, es en el que cobra especial interés la aplicacion del carbon activado como

agente potenciador de la efectividad de los sistemas de tratamiento convencionales.

Tras la realizacion de los estudios pertinentes sobre la eliminacion del DTZ en procesos
de adsorcion en carbones activos y su degradacion por radiolisis [18], se propuso la
utilizacion simultdnea de ambos sistemas para lograr una opcion de tratamiento que
elimine del medio acuatico, tanto los compuestos toxicos originales como los productos
de degradacion. En algunos casos, la via oxidante es muy lenta, siendo mas favorable el
empleo de radicales reductores como es el caso de los electrones solvatados (eaq) 0 los
radicales hidrogeno (H'); de aqui que se plantee el tratamiento de las aguas con
tecnologias que permitan generar a la vez especies oxidantes y reductoras como es el
caso de las radiaciones ionizantes, constituyéndose como una alternativa a considerar,

en el tratamiento de contaminantes resistentes a las tecnologia usuales. Sin embargo, el
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papel que desempefia la presencia de catalizadores en este proceso, y concretamente el
carbon activado, durante la irradiacion de aguas contaminadas es un area de
investigacion totalmente inexplorada en la actualidad. El uso del carbén activado en el
proceso radiolitico, podria inducir un efecto sinérgico que potenciaria la degradacion del
compuesto, permitiendo la obtencion de resultados que van mas alla de la suma de los
porcentajes de degradacion que cabria esperar, debidos al efecto combinado de los
radicales oxidantes y reductores procedentes de la radiolisis y los grupos oxidantes del
carboén, junto con su capacidad de adsorcion. Ademads, la recuperacion del carbon
activado utilizado es posible mediante sencillos sistemas de decantacion, siendo esto de
mayor dificultad en los casos en los que se aplican catalizadores como el didéxido de
titanio. Por todo ello, el uso de carbén activado en presencia de fuentes de energia,
constituye un nuevo procedimiento que podria aplicarse a los actuales sistemas de
tratamiento de efluentes que utilizan radiolisis, como medio para lograr su optimizacién

[19-22].

En este trabajo, por tanto, se profundiza en el estudio de la accion que tiene la adicion
de diferentes carbones activados en la degradacion radiolitica de los contaminantes,
empleando como compuesto modelo el diatrizoato. Para ello, se abordaran los
siguientes aspectos: i) la cinética del proceso radiolitico con carbones activos con
diferentes propiedades; ii) los mecanismos implicados en el proceso de eliminacion de
DTZ mediante el uso combinado de carbones activos en presencia de radiolisis iii) la
influencia de las caracteristicas fisicas y quimicas de los carbones en el rendimiento del

proceso conjunto.

2. EXPERIMENTAL

2.1- Materiales

Todos los productos quimicos utilizados (Diatrizoato sédico, acido fosforico, cloruro

sodico, bromuro potasico, nitrato sédico, carbonato sddico, bicarbonato sddico) poseen

un alto grado de pureza analitico y fueron proporcionados por Sigma-Aldrich. Todas las
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disoluciones fueron preparadas con agua ultrapura obtenida con un equipo Milli-Q®
(Millipore). Se utilizaron los cuatro carbones comerciales siguientes: Ceca (C), Merck
(M), Sorbo (S) y Witco (W). El tamafio de particula de estos carbones fue inferior a
0.25 mm.

2.2- Fuente de irradiacién

Los experimentos de irradiacion fueron realizados con el irradiador gamma modelo 30J
MARK-I (Shepherd & Associates) perteneciente a la Unidad de Radiologia
Experimental del Centro de Investigaciones Biomédicas de la Universidad de Granada
(Espaiia). El equipo incluye cuatro fuentes radiactivas de '*’Cs con una actividad total
conjunta de 3.70-10" Bq (1.000 Ci). La camara de irradiacion tiene un volumen util de
8.25 L y esta equipada con un sistema de rotacion que garantiza la aplicacion de una
dosis uniforme en todo el volumen de irradiacién. El equipo tiene tres posiciones de
irradiacién para diferentes tasas de dosis: posiciéon 1, 3.83 Gy-min™; posicién 2, 1.66

Gy-min™'; y posicion 3: 1.06 Gy-min™.

Las muestras de diatrizoato fueron irradiadas en viales de 2 ml sellados con tapones de
rosca para impedir la entrada de aire a temperatura ambiente (25 £ 2 °C). Previamente a
su irradiacion, se burbujed nitrégeno a las muestras, para evitar la presencia de oxigeno

disuelto en el medio.

2.3- Determinacién del diatrizoato en disoluciéon acuosa

La concentracion de diatrizoato en disolucion fue determinada por cromatografia liquida
de alta resolucion (HPLC) en fase inversa, usando un equipo marca Thermo— Fisher
equipado con un detector visible-ultravioleta y un automuestreador con capacidad para
120 viales. La columna cromatografica fue una Nova-Pak® C18 (tamano de particula 4
um; 3.9x150 mm). La fase movil utilizada esta formada por 80% de una disolucion de
acido fosforico al 1% y un 20% de agua acida, en modo isocratico, con un flujo de 2.0
mL-min’'; la longitud de onda del detector se fijo en 254 nm; el volumen de inyeccién

fueron100uL.
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2.4- Caracterizacion fisica y quimica de los carbones activados

Todas las muestras de carbon activado se caracterizaron tanto textural (adsorcidén de N,
(77K), adsorcion de CO, (273K)) como quimicamente (analisis elemental, porcentaje de
materia mineral, fluorescencia de rayos X (FRX), asi como espectrofotometria de rayos
X (XPS). La descripcion de las técnicas utilizadas en la caracterizacidon quimica y
textural de las muestras se puede encontrar en publicaciones previas del grupo de
investigacion [14, 23, 24] y estan realizadas conforme se especifico en el Capitulo IV de

la presente Tesis Doctoral.

En la Tabla 1, se recogen los datos obtenidos en la caracterizaciéon de los cuatro

carbones activados empleados.

Tabla 1. Caracteristicas fisicas y quimicas de los carbones activados

Propiedades Ceca Merck Sorbo Witco
Sger? (m” g™) 1294 1302 1143 815
Vr(N)?  (em®g?) 0.65 0.66 0.57 0.40
Dp (N2) 9 (nm) 2.02 2.02 2.02 1.97
Sex”) (m® g™ 82.68 84.00 53.84  20.39
Vo(N2)/Vo(CO) 1.60 1.41 1.68 1.36
pHpzc 7.48 10.03 10.72 8.35
Acidez total (peq g™)? 240 72 108 188
Basicidad total (peq g)” 409 650 1857 402
Analisis Elemental
%C 68.97 84.94 81.47 85.13
%H 1.03 0.42 0.71 0.11
%N 0.45 0.51 0.50 0.10
%S 1.02 1.11 0.83 2.65
%0 28.52 13.02 16.49 12.11
Cenizas (%) 8.30 5.20 5.90 0.30

9 Area superficial determinada por isotermas de adsorciéon de N, a 77K. ”
Volumen total de poros calculado para p/pe= 0.99; © Anchura media de poros
determinada para un modelo cilindrico. ¥ Superficie externa determinada por el
método t. © Determinado por neutralizacién con NaOH (0.02N). ? Determinado
por neutralizacion HCI (0.02N).
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Tabla 1 (continuacion). Caracteristicas fisicas y quimicas de los carbones activados

Propiedades Ceca Merck Sorbo Witco
Resultados XPS
Ols (%) 3.29 4.14 431 3.42

C=0 (Quinone)
(BE=531.1£0.2 eV)
C=0 (Esther, Carbonyl)
(BE=532.2+0.2 eV)
R-OH, C-O-C (Eter)
(BE=533.2+0.2 eV)
Ph-OH, C-O (esther, anhidride) 15.18 22.63 12.66 11.15
(BE=534.0+£0.2 V)
O, quimisorbido
(BE=535.2+0.2 ¢V)

21.64 22.63 39.96 31.95

22.27 22.02 16.46 21.27

23.54 15.50 17.78 24.36

12.69 9.05 7.16 6.07

2.5- Cinéticas de adsorcion del diatrizoato en los carbones activados

Los datos experimentales de adsorcion del DTZ sobre los carbones activados, se
obtuvieron poniendo en contacto 0.06 mg de carbon activado con 5 ml de una
disolucion de 1000 mg L' de DTZ, a 298 K y pH=6.5. Al objeto de determinar la
adsorcion del DTZ en los distintos carbones activados, se realizaron experimentos de
adsorcion en las mismas condiciones en las que se realizaron las irradiaciones. El
tiempo total de experimentacion fue el correspondiente a la dosis total aplicada en los
experimentos de radiolisis a 600 Gy, es decir, 361.44 min. A lo largo de este tiempo, se
tomaron siete muestras para analizar la concentracion del DTZ, de manera simultanea a
la extraccion de muestras del proceso radiolitico a las dosis de 25Gy (15.06 min), 5S0Gy
(30.12 min), 100 Gy (60.24 min), 200 Gy (120.48 min), 400 Gy (240.96 min) y 600 Gy
(361.44 min). Las muestras fueron inmediatamente filtradas para retirar el carbon

activado presente en ellas, mediante filtros Millipore de 0.45um.

2.6- Cinética de degradacion del diatrizoato mediante radiolisis
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Para estudiar la cinética de degradacion del diatrizoato por radiacion gamma, se
irradiaron 1000 mg L' de DTZ, a 298 K y pH=6.5, tomandose muestras a diferentes
dosis (25, 50, 100, 200, 400, 600 Gy).

2.7- Radiolisis del diatrizoato en presencia de carbén activado

Con el fin de poder comparar los resultados obtenidos en la radiacion gamma en
presencia de carbon activado, con los procesos de radiolisis y de adsorcion, se
reprodujeron las mismas condiciones experimentales. Asi, se irradi6 1000 mg L' de
DTZ, a 298 Ky pH 6.5, en presencia de 0.06 g de carbon activado, tomandose muestras
a diferentes dosis (25, 50, 100, 200, 400, 600 Gy). Al mismo tiempo, para cuantificar la
adsorcion del DTZ en los carbones activados usados, se tomaron muestras, a los
tiempos correspondientes a las dosis de trabajo fijadas, de viales de 5 ml con 1000 mg
L' de DTZ, a 298 K y pH 6.5, en presencia de 0.06 g de carbon activado. Todas las
muestras fueron inmediatamente filtradas para retirar el carbon activado presente en

ellas, mediante el uso de filtros Millipore (0.45um).

2.8- Estudio de los radicales responsables de la degradacion durante la radiolisis

Al interaccionar la radiacion gamma con la molécula de agua, se produce su ruptura,
dando lugar a la formacion de diversas especies radicalarias altamente reactivas, tanto
oxidantes (HO®) como reductoras (H®, €’,q). Para estudiar como influyen los radicales
generados en el proceso radiolitico en la degradacion del diatrizoato, se irradié una
disolucion de 1000 mg L™ de DTZ en presencia de carbon activado, 0.06 g de carbon
activado, empleando el carbon Sorbo y Ceca como modelos. Para ello, se adicionaron
los aniones, de tal forma que el medio de reaccion hubiera una concentracion de 1000
mg L i) Anion CI” a pH=1.0, siendo la especie radicalaria predominante en el medio el
radical H®, ya que el anion cloruro actiia como atrapador de radicales HO® (Reaccion
Num. 3-10) y al pH 1.0 se favorece la reaccion de los €54 con el 16n hidronio (Reaccion
Num. 11) [25, 26]; i) Anion NOs™ a pH=12.5, ya que el anioén nitrato actia como
atrapador de H* y €', retirdndolos del medio, de modo que en éste predomina el radical

HO® (Reacciones Num. 1, 2 y 16) [26-28] y; iii) Anion Br' a pH=7.5, ya que dicho
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anion actia como atrapador de radicales HO® (Reacciones Num. 12-15) [28-30] v,
ademas, a dicho pH se favorece la reaccion de los radicales H® con los grupos hidroxilos
presentes, dando como resultado que en el medio predomine el electron acuoso. Por otra
parte, para prevenir la presencia de oxigeno disuelto se burbujearon todas las muestras

con nitrégeno, y los tubos se sellaron para prevenir la entrada de aire.

&5+ NO3>NOY” k=9.7x10°M"' ¢! 1)
H'+ NO3—>NO;+HO k=44x10°M"s" )
CI'+HO —CIOH"™ k=43x10°M"'s" 3
CIHO"™—CI™+HO" k=6.1x10°M" s (4)
CIHO" ™+ e5,—Cl +HO™ k=1.0x10"M"s" ©)
CIHO"™+ H;0"—CI'+H,0 k=2.0x10""M"s" (6)
Cl'+ H'—Cl +H" k=1.0x10""M"s" (7)
Cl'+ Cl"—Cl5~ k=2.0x10""M"5¢! 8
Cly ™+ e —2C1 +H,0 k=1.0x10"M"s" ©)
Cl,"+H —2CI +H" k=8.0x10° M5! (10)
e;q + HY — H° k=2.30x10""M"s" (11)
Br+HO —BrHO™ k=1.10x10"M"s" (12)
BrHO'~—Br’ +HO~ k=4.2x10°M"5s" (13)
Br’ +Br~ — Brj~ k=1.0x10""M"s" (14)
Br;~ +Br;” — Bry” + Br~ k=3.4x10°M"5s" (15)
H' +HO — ey + H,0 k=2.0x10" M5! (16)

Al mismo tiempo, se prepararon muestras en las mismas condiciones para cuantificar la
adsorcion en presencia de dichos iones. Igual que en el resto de experimentos, se
tomaron muestras a los tiempos correspondientes a las dosis de estudio (25, 50, 100,
200, 400 y 600 Gy). Todas las muestras fueron inmediatamente filtradas mediante

filtros Millipore ( 0.45um).



Capitulo V 186

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1- Degradacién del diatrizoato por radiacion gamma

En el proceso radiolitico, como ya se ha mencionado, intervienen especies radicalarias
oxidantes (HO®) y reductoras (H® y ¢7q), procedentes de la interaccion de la radiacion
gamma con la molécula de agua [31]. Los radicales, asi generados, degradan el
compuesto contaminante e incluso, pueden llegar a producir su mineralizacion. En
estudios previos se ha demostrado que la degradacion del DTZ depende de la dosis
absorbida y de la concentracién de DTZ presente en el medio [18]. Para poder seguir la
cinética del proceso de degradacion, tanto en presencia de carbon activado como en su
ausencia, se fijo como concentracién inicial de trabajo 1000 mg L', ya que a
concentraciones inferiores a la indicada el proceso era muy rapido, no siendo posible

cuantificar la influencia de la presencia de carbon activado en el proceso radiolitico.

En primer lugar, se obtuvieron las cinéticas de degradacion de 1000 mg L™ de DTZ,
tanto s6lo como en presencia de los aniones cloruro, bromuro y nitrato, de acuerdo con

las condiciones experimentales anteriormente detalladas (Apartado 2.8).

En la Figura 1 se muestran los resultados obtenidos y, como puede observarse, el
proceso degradativo del DTZ es mas eficiente en los medios en los cuales predominan
los radicales hidroxilo e hidrégeno. Mas informacion acerca de la eliminacion del DTZ
mediante el uso de radiacion gamma puede ser encontrada en un articulo publicado

previamente [18] y en el Capitulo III de la presente Tesis Doctoral.
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Figura 1. Evolucion de la degradacion de DTZ en radiolisis, en funcion de los radicales
presentes en el medio. (%), Radiolisis sin adicion de aniones, pH=6.5; (L), Influencia
del radical HO® (1000 mg L' de NO5", pH=12.5); (A), Influencia del radical H* (1000
mg L™ de CI', pH=1.0), y; (<), Influencia del €aq (1000 mg L' de Br, pH=7.5). T=298
K. Tasa de Dosis 1.66 Gy min.

3.2- Eliminacion del diatrizoato mediante radiacion gamma en presencia de carbon
activado (GM/AC).

3.2.1- Influencia de la dosis de carbdn activado

El tratamiento radiolitico del DTZ en presencia de carbon activado es un proceso
complejo, en el que al tiempo que se produce la degradacion del DTZ mediante las
especies radicalarias generadas en la interaccion de la radiacion gamma con la molécula
de agua, tiene lugar la adsorcion del DTZ sobre el carbdn activado presente en el medio.
Por tanto, el descenso en la concentracion del DTZ se puede describir como la suma de
tres procesos: a) El proceso radiolitico; b) El proceso de adsorcion; y, c) el efecto
sinérgico que produce la presencia del carbon activado. Este efecto sinérgico, puede
tener signo positivo si favorece la degradacion del DTZ, ser igual a cero si no influye en
el proceso, o bien negativo si para una misma dosis la cantidad de DTZ presente en el
medio es mayor que cuando se realiza el tratamiento en ausencia de carbon activado.
Por tanto, considerando lo anteriormente expuesto, el proceso de eliminacion del DTZ
en presencia de carbon activado se puede describir de forma matematica mediante la

Ecuacién 17:
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dC
D k,,(Co—Cp) (17)

Donde Cj es la concentracion inicial de DTZ, Cp es la cantidad de DTZ degradada para
la dosis D y ke es la constante de dosis (Gy™'). A partir de la ecuacion 17, integrandola
para los limites dosis inicial 0 Gy y concentracion inicial Cy y para la dosis D y cantidad
de DTZ degradada Cp obtenemos la Ecuacién 18. A partir de dicha ecuacion vy,

C )
representando Ln (c Oc ) vs D, podremos determinar el valor de k.
o—LD

dC _ kobdD J‘CD dC
(Co - CD)

(18)

Considerando como se ha descrito el proceso de eliminacion del diatrizoato en presencia
de carbon activado, el valor de ko, se puede expresar como la suma de tres variables

(Ecuacion 19):

k,=kp,+k, +kg (19)

o

Donde kgag es la constante de eliminacion del DTZ debida al proceso radiolitico (Gy™),
kad €s la constante de velocidad que rige el proceso de adsorcion (Gy™') y ksg expresa la
influencia que tiene en la ko, la presencia del carbon activado en el medio (efecto
sinérgico). Por tanto, para poder determinar el valor de ksg y su signo, es necesario
determinar la contribucion del proceso de radiolisis y del proceso de adsorcion, ambos

por separado.

El proceso de radiolisis del DTZ se puede describir mediante la Ecuacion 20. Integrando

C )
Oc ) vs D se determina el valor de kgraq.
o—tLtD

dicha ecuacion y representado Ln (c
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E = kRad(CO - CD) (20)
dC = RaddD J.CD dc = Il kRad dD
(Co - CRad) o (Co - CD) 0
(21)
Ln[ S ) =k, D
Co - CD

El proceso de adsorcion del DTZ se puede describir mediante la Ecuacion 22. Si

. . ., C
integramos la Ecuacion 22, obtenemos la ecuacion 23 y representado Ln (C °C ) Vs t se
o~ tt

determina el valor de kag.

dC
_t= (G —C) (22)
d—czkAddt jqd—C:jtkAddt
(CO_Ct) Co (CO_Ct) 0
(23)
([ c, )
L 0 =k, t
nLCO ~ CJ Ad

Para cuantificar la influencia de la adsorcion y de la radiolisis de DTZ se obtuvieron las
cinéticas de adsorcion y del proceso radiolitico, en las mismas condiciones en las que se

obtuvo la cinética de degradacion del DTZ en presencia de CA, pero por separado.

El estudio de la influencia de la adicion del carbon activado en el proceso de
eliminacion del DTZ mediante el uso de radiolisis, conlleva en una primera
aproximacion, determinar cudl es la cantidad optima de carbon activado a adicionar.
Para ello, en viales de 5 ml se irradié 1000 mg L' de DTZ en presencia de cantidades
crecientes del carbon activado Witco (W), 0.001, 0.025, 0.06 y 0.1 g, para las dosis: 0,
25, 50, 100, 200, 400 y 600 Gy.
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A partir de los datos obtenidos se obtuvo la una superficie respuesta que nos permite
determinar como varia el porcentaje de DTZ degradado en funcion de la dosis absorbida
(Gy) y de la cantidad de carbon presente en el medio. Para ello, se empleo la
modelizacion denominada distancia ponderada por minimos cuadrado (Distance-
Weighted Least Squares Fitting) que permite obtener una superficie respuesta que pasa
por todos y cada uno de los datos experimentales [32]. La superficie respuesta obtenida
se muestra en Figura 2A, observandose que el porcentaje de eliminaciéon maximo se

obtiene para el intervalo de peso de carbon activado de 0.06-0.08 g.

A) B)
8.004
£
; M=% 'T=
3 40 %
2 B = 6.004
> [O<20% ,:
@ W <10% -
£y
] HW<0% & 4.00
g. S
& 5
2.00-
%,
0.00 - - - .
0.000  0.025 0.050 0.075  0.100

Witco (g)

Figura 2. A), Superficie respuesta obtenida mediante la modelizacion Distancia
ponderada por minimos cuadrados. B), Variacion de la constante de degradacion en
funcion de la cantidad de carbon activado Witco presente en el medio.

Por otra parte, mediante la Ecuacion 18 se determind la constante de velocidad del

proceso, kop. La kop se represent6 frente a la cantidad carbon activado empleada (Figura

2B) y, dichos datos se ajustaron una ecuacion de segundo grado:

kop = 3.135 + 121.7 X Wae — 792.2 X W, (24)

Donde ki, es la constante de degradacion del proceso radiolitico (Gy™) y Wac es el peso
de carbén activado adicionado (g). Por tanto, obteniendo la primera derivada de la
ecuacion 24 (k;,b = 121.7 — 1584.4 X W,) e igualando a cero se puede determinar la

cantidad de carbon activado para la que se alcanza la constante de degradacion maxima.
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Este valor es de 0.07+0.01 g de carbon activado. Puesto que en el proceso radiolitico de
la degradacion de DTZ en presencia de carbon activado también contribuye la adsorcion
del DTZ, para minimizar dicha contribucioén se tomé como cantidad de carbén activado

a adicionar el valor minimos de dicho intervalo, 0.06 g de carbén activado.

3.2.2- Influencia del tipo de carbon.

Una vez determinada la cantidad optima de carbon activado, se obtuvieron las cinéticas
de degradacion de DTZ para cuatro carbones comerciales (Witco, Ceca, Merck y Sorbo)

con caracteristicas quimicas y texturales diferentes (Tabla 1).

En la Figura 3, se muestran las cinéticas de degradacion obtenidas para los cuatro
carbones comerciales, observandose que el porcentaje de DTZ degradado al final del
proceso, 600 Gy, es muy superior en presencia de los carbones activados (Experimentos
Num. 2-4, Tabla 2), frente al obtenido en su ausencia (Experimento Num. 1, Tabla 2).
Ademas, el comportamiento de los cuatro carbones activados considerados difiere el

uno del otro, alcanzdndose el valor méximo de degradacion para el carbon activado S.

% DTZ degradado
S e e :
SR

e
L]
1

e
o
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Figura 3. Cinéticas de degradacion de DTZ por radiolisis en presencia de cuatro
carbones comerciales. (%), Radiolisis sin carbon activado; (©), Radiolisis en presencia
del carbon activado Witco; (V), Radiolisis en presencia del carbon activado Ceca; (L)),
Radiolisis en presencia del carbon activado Merck; y (<), Radiolisis en presencia de
carbon activado Sorbo. pH = 6.5. [DTZ,] = 1000 mg L. Wxc=0.06 g. T=298 K. Tasa
de Dosis 1.66 Gy min™".
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A partir de los resultados de degradacion obtenidos se calcularon los valores de las
constantes de reaccion observada, kg,, mediante la Ecuacion 18. Los wvalores

determinados junto con los porcentajes de degradacion se muestran en la Tabla 2.

Tabla 2. Condiciones experimentales y parametros cinéticos obtenidos en la
degradacion del diatrizoato mediante radiacion gamma en presencia de carbon activado.
[DTZ]6=1000 mg L. Wxc=0.06 g de carbén activado. Tasa de Dosis = 1.66 Gy min™",
pH=6.5. T=298K.

N°. Exp. Carbon pH Deg rofd ado %;11(;4
1 -—- 6.5 13.15 1.8+0.1
2 Ceca (C) 6.5 45.98 82+0.2
3 Merck (M) 6.5 45.93 74+0.2
4 Sorbo (S) 6.5 54.97 9.9+ 0.4
5 Witco (W) 6.5 40.49 6.8+0.2

Los resultados obtenidos muestran que la radiolisis del DTZ en presencia de carbones
activados mejora el proceso de eliminacion del DTZ en los cuatro tipos de carbones,
como demuestran los altos valores de las constantes de reaccion y los porcentajes
degradacion obtenidos, frente a los determinados para el proceso en ausencia de carbon
activado (Experimento Num. 1). Sin embargo, hay que tener en cuenta el proceso de
adsorcion del compuesto sobre el carbon activado, para valorar si la mejora observada
es, unicamente, debida a la suma del proceso de adsorcion sobre el carbon activado mas
la degradacion por la radiacion gamma o si, por el contrario, la presencia de carbon
activado potencia la degradacion, y por tanto, se obtienen resultados superiores al
esperado por el efecto de adicion de ambos procesos. Por ello, se obtuvieron las
cinéticas de adsorcion para los cuatro carbones activados estudiados, en las mismas
condiciones en las que se llevo a cabo el proceso radiolitico en presencia del carbon
activado. Los resultados obtenidos se muestran en la Tabla 3. Una vez determinado el
valor de kag, sustituyendo en la ecuacion 19, podemos determinar el valor de kgg, siendo
la contribucion de kgg al valor de kg, de un 58.26%, 49,57%, 19.09% y 33.29% para
Ceca (C), Merck (M), Sorbo(S) y Witco (W), respectivamente. Los resultados obtenidos
muestran que en todos los casos se produce una sinergia positiva y que esta aumenta en

el sentido SKW<M<C.
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Tabla 3. Condiciones experimentales y parametros cinéticos obtenidos para adsorcion
del diatrizoato sobre los carbones activados Ceca, Merck, Sorbo y Witco. [DTZ];=1000
mg 1. 0.06 g de carbon activado. Tasa de Dosis = 1.66 Gy min™'. pH=6.5. T=298K.

% DTZ K agx10° Kagx10* ksex10”
Adsorbido (sh Gy} (Gy™h
Ceca 6.5 9.60 3.7£0.1  156+006 48+04
Merck 6.5 11.17 4.6+04 19+0.1 3.7+£05
Sorbo 6.5 39.02 147+£0.7  6.13+0.02 1.9+038
Witco 6.5 12.32 6.5+0.6 27+02 23+06

N°. Exp. Carbon pH

O 0 39

En la Figura 4 se muestra de forma grafica, para cada uno de los carbones considerados,
como varia el porcentaje del DTZ degradado en funcion de: i) El proceso de radiolisis;
i1) El proceso de adsorcion); ii1) La suma de los procesos de adsorcion y radiolisis (i+ii);
y 1v) El proceso de radiolisis en presencia de carbon. Como puede observarse, los
resultados muestran la existencia de un efecto sinérgico de la radiolisis en presencia de
carbon activado, siendo la diferencia entre el proceso radiolitico en presencia de carbon
activado y la suma de los procesos radiolisis del DTZ en ausencia de carbon activado y
el proceso de adsorcion mas acusada en el caso de los carbones Ceca y Merck. Por el
contrario, cuando la velocidad de adsorcion del DTZ sobre el carbon activado es
elevada el efecto sinérgico determinado es menor, como podemos ver en el caso del

carbon activado Sorbo.

Al objeto de evaluar el efecto sinérgico en ausencia del proceso de adsorcion se llevaron
a cabo experimentos en los que el carbon activado de partida habia sido saturado con
DTZ. Los resultados obtenidos se recogen en la Tabla 4 y, en la Figura 5, se muestra
graficamente la comparacion del proceso radiolitico usando carbones saturados con

DTZ y sin saturar.
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Figura 4. Porcentajes de eliminacion de DTZ mediante cuatro procesos diferentes: (),
Radiolisis sin carbon activado; (@), Radiolisis en presencia de carbon activado; (O),
Proceso de adsorcion del DTZ sobre el carbon activado; y, (+), efecto tedrico
sumatorio de los procesos de adsorcién mas radiolisis. [DTZ,] = 1000 mg L.
Wac=0.06 g de carbon activado. T =298 K. pH = 6.5. Tasa de Dosis 1.66 Gy min.

Tabla 4. Condiciones experimentales y parametros cinéticos obtenidos para adsorcion
del diatrizoato sobre los carbones activados saturados Ceca y Sorbo. [DTZ]y=1000 mg
L. Wac=0.06 g de carbon activado. Tasa de Dosis = 1.66 Gy min™. pH=6.5. T=298K.

N°. Exp. Carb6én pH 7 kRadx_mS kObx?ozl kSEx_104
Degradado  (Gy™) (Gy?) (Gy")
10 - 6.5 13.37 179+ 0.8 -
11 Ceca 6.5 31.16 - 46+03 2.8+0.5
12 Sorbo 6.5 43.66 - 79+04 6.1+0.8
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Figura 5. Efecto de los carbones saturados en el proceso de degradacion del DTZ por
radiolisis. A) Ceca; B) Sorbo; (%), Radiolisis sin carbon activado;(@®), radiolisis con
carbon activado saturado;(O), radiolisis con carbon activado. [DTZy] = 1000 mg L
Wac=0.06 g de carbon activado. T =298 K. pH = 6.5. Tasa de Dosis 1.66 Gy min™.

Los valores de ksg determinados muestran que el efecto sinérgico se mantiene en los
carbones saturados y que en el caso del carbon activado S este se multiplica por tres,
pasando de (1.940.8)x10™* a (6.1£0.8)x10™ Gy'. Por tanto, cuando los carbones
activados presentan cinéticas de adsorcion rapidas disminuye el efecto sinérgico del
proceso de radiolisis en presencia de carbon, ya que al adsorberse el compuesto sobre el
carbon activado éste no queda libre en el medio para reaccionar con los radicales

formados durante el proceso radiolitico.

Al comparar los resultados obtenidos en la Figura 4 y Tabla 3 con las caracteristicas
quimicas y texturales de los carbones activados (Tablas 1), se observa que las
caracteristicas texturales no son determinantes en el efecto sinérgico observado, ya que
el carbon activado M que es el que posee una mayor area superficial (Sger = 1493 m” g
") presenta una kgg = (3.740.5) )x10™* Gy™', valor inferior al que presenta el carbon C
(ks = (4.8+0.4) )x10™ Gy") que posee un 4rea superficial Sger=1294 m” g'. Por otra
parte, los otros parametros estructurales determinados (W, Ly y E¢) tampoco guardan
relacion con la variacion observada en el valor de ksg. Por ello, el caracter potenciador
en la degradacion de DTZ que presentan estos materiales mediante el uso de radiacion
gamma, podria estar relacionado con sus propiedades quimicas, y, de hecho, los
carbones activados que presentan un mayor contenido en oxigeno total son los que

poseen un mayor efecto sinérgico. Para explicar este comportamiento, se debe
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considerar que durante el proceso de irradiacion gamma, la radiacion gamma
interacciona tanto con el carbon activado presente como con la molécula de agua. Como
es sabido, la interaccion de la radiacion gamma con la materia transcurre por tres vias: 1)
El efecto fotoeléctrico, que es predominante para fotones con energias inferiores a los
100 KeV; ii) El efecto Compton, mayoritario para fotones con energias comprendidas
entre los 0.1< E< 1.0 Meyv; vy, iii) Produccion pares, efecto predominante para fotones
con energias superiores a 1.0 MeV. En el caso del carbon activado, al poseer el carbon
un numero atdomico bajo y al tener la radiacion incidente una energia de 0.6617 MeV, el
efecto predominante seria el efecto Compton [33]. Mediante el proceso de interaccion
Compton el mecanismo de interaccion predominante es la ionizacidon, en la que los
fotones incidentes interaccionan con los electrones de los orbitales de los atomos
superficiales y producen iones positivos y electrones libres. Por tanto, los atomos de
carbono situados en la superficie, contribuirian a aumentar los electrones libres
presentes en el medio, favoreciéndose la degradacion (reduccion) del DTZ, lo que
justificaria el efecto sinérgico observado para los cuatro carbones. Ademas, tal y como
indica Boehm, H.P. 2012, el oxigeno quimisorbido presente en los cuatro carbones
activados (Véase Tabla 1, datos XPS) puede atrapar electrones dando lugar a la
formacion del anion superoxido [34]. El anion superdxido formado puede interaccionar
directamente con el DTZ, o bien, formar mas radicales, mediante la reaccion 25, o
establecerse el equilibrio de la reaccion 26, para dar las reacciones 27 y 28, formando
H,0, (reaccion 28) [35, 36]. Por tanto, todo ello, contribuiria a favorecer la degradacion
del DTZ, ya que se favorece la generacion de una nueva especie oxidante en el medio.
Ambos efectos explicarian el efecto sinérgico observado para la radiolisis del DTZ en

presencia de carbones activados.

20; +2H" - HO'+ HO +0, k=4.5x10""M" s (25)
H'+0; =—HO; Keg= 1.5x10° M's' (26)
HO; +0; - HO; + 0O, k=8.9x10"M"s™! (27)

HO; +HO, - H,0, +0, k=2.0x10° M 5! (28)
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Ademas, la radiaciéon gamma incidente también interacciona con las moléculas de agua

dando lugar a los procesos esquematizados en las Reacciones 29 a 33 [37, 38]:

H,0—2 s H.0™ +e (29)
H,0—2as 5 H,0% (30)
H,0"" —» HO'+H" 31)

e +nH,0—>e¢, (32)
H,0" - HO +H" (33)

Mediante las reacciones anteriores se forman los radicales del proceso radiolitico, que
pueden interaccionar tanto con el DTZ como con el carbon activado presente en el
medio, asi como dar lugar a reacciones de recombinacion radicalaria (reacciones 34-37)

[26].

H'+HO" — H,0 k=7.0x10°M" 5! (34)
H'+H —H, k=7.75x10° M s (35)

e,,+ H' +H,0 > H, + HO' k=2.5x10"M"'s"! (36)
e,,+ HO" — HO k=3.0x10""M" s (37)

Evangelos, A.V. et al, 1987, demostraron mediante resonancia de spin electronico, que
los grupos oxigenados superficiales presentes en los carbones activados, y en particular
los grupos quinona, son capaces de estabilizar radicales en su superficie [39]. Si
consideramos los resultados obtenidos para los carbones saturados, donde ya no influye
el proceso de adsorcion, se observa que el valor mas elevado de kgg se obtiene para el
carbon activado Sorbo, carbon que presenta un mayor porcentaje de grupos quinonas
(Vease resultados XPS Tabla 1). Este resultado sugiere que los radicales formados
durante la radiolisis podrian interaccionar con la superficie de carbon para dar lugar a
zonas de una alta reactividad debido a los radicales estabilizados por los grupos quinona
presentes en la superficie del carbon activado. Este mecanismo sera tanto mas
influyente cuanto mayor sea el contenido en quinonas, lo que justificaria que el ksg mas

elevado se haya obtenido para el carbon activado S.
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3.2.3- Influencia de las especies radicalarias generadas en el proceso radiolitico del
agua ((HO*, H o el e'5q.).

Con el fin de profundizar en el mecanismo involucrado en la actividad sinérgica del
carbon activado en radiolisis del DTZ se analizé como influyen cada una de las especies
formadas durante el proceso de radiolisis. Asi, se realizaron experimentos en los que

fuera mayoritaria una sola de las tres especies producidos en el proceso radiolitico

(HO*, H® o el €'4q.).

En la Figura 6, se muestran las cinéticas de degradacion del DTZ, con y sin carbon
activado, en funcion de la especie radicalaria mayoritaria. Es interesante destacar que el
porcentaje degradado de DTZ difiere en funcion de la especie radicalaria mayoritaria, y
que el porcentaje degradado siempre es mayoritario para el proceso en presencia del

carbon activado S.
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Figura 6. Variacion del porcentaje degradado en funcion del radical predominante en el
medio y del carbon activado empleado. A) Radical predominante H*; B) Radical
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predominante ¢’,q; C) Radical predominante HO®; (), Radiolisis en ausencia de carbon
activado y de atrapadores; (%), Radiolisis en presencia de atrapadores; ([1), Radiolisis
con carbon activado Sorbo; (M), Adsorcion sobre el carbon Sorbo en presencia del
anion.; (O), Radiolisis con carbon activado ceca; (@), Adsorcion sobre el carbon Ceca
en presencia del anién. [A] = 1000 mg-L". [DTZe] = 1000 mg- L. Wxc=0.06 g de
carbon activado. T =298 K. pH = 6.5. Tasa de Dosis 1.66 Gy-min.

En la Tabla 5 se recogen los datos calculados para el proceso de radiolisis en ausencia
de carbon y en presencia de los atrapadores, los valores determinados para el proceso de
adsorcion y los determinados para el proceso de radiolisis en presencia de carbon

activado.

Tabla 5. Influencia de la presencia de atrapadores en el proceso radiolitico.
[DTZ]6=1000 mg L. Wxc=0.06 g de carbon activado. [CI]=1000 mg L™, Exp. Num.:
13-17. [Br]=1000 mg L™, Exp. Nam.: 18-22. [NO5]=1000 mg L™, Exp. Nam. 23-27.
Tasa de Dosis = 1.66 Gy min™'. T=298 K.

E’\)I(; Carbon pH Radical Deg :g’ dado k?g’;%)o ' k(’*é;.ll())4 I(("g;llc))A
13 - 1.0 H* 25.87 48+0.2 - -

14 Ceca 1.0 H* 20.32 - 3.45+0.05 -

15 Ceca 1.0 H* 35.61 - - 39+04
16 Sorbo 1.0 H* 20.67 - 3.1+£0.3 -

17 Sorbo 1.0 H* 35.97 - - 2.61 +0.08
18 - 7.5 € aq 11.55 1.15+0.03 - -

19 Ceca 7.5 € aq 23.93 - 41+0.2

20 Ceca 7.5 € aq 37.27 - - 7.0+0.2
21 Sorbo 7.5 € aq 33.16 - 6.1+0.3

22 Sorbo 7.5 €aq 49.25 - - 9.7+0.2
23 - 12.5 HO® 8.51 0.87+0.03 - -

24 Ceca 12.5 HO*® 16.13 - 2.94 +0.07 -

25 Ceca 12.5 HO*® 24.28 - - 4.1+0.3
26 Sorbo 12.5 HO* 26.56 - 3.76 £0.08 -

27 Sorbo 12.5 HO® 32.46 - - 51+04

Los valores obtenidos para la ko, tanto para el carbon activado C como el W, indican
que en las condiciones que se han llevado a cabo los experimentos (Experimento Num.
13-17) no existe efecto sinérgico, ya que los valores determinados para el proceso de

radiolisis, krag, ¥ €l proceso de adsorcion, kag son mayores que los obtenidos para Kop.
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Para poder explicar este comportamiento se debe considerar que al pH de trabajo, 1.0, la
superficie de los carbones presentaria carga positiva, ya que pH < pHpyzc (Tabla 1)
mientras que el diatrizoato no presentaria carga (Figura 7). En esta situacion, el
porcentaje de diatrizoato adsorbido es el mas bajo de las tres condiciones
experimentales, debido a un posible efecto de apantallamiento de la carga superficial del
carbon producido por los iones Cl™ presentes en el medio, reduciendo las interacciones
entre la superficie del carbon y la molécula de diatrizoato. Este hecho dificulta o
imposibilita la interaccion entre los aniones superdxido creados en la superficie del
carbon activado y tampoco se estableceria la interaccion entre las zonas donde se han
estabilizado los radicales y el DTZ. Ademas, kr.q €s mayor que las constantes
determinadas para los experimentos 18 y 23, lo que indica que el proceso radiolitico se
ve favorecido en estas condiciones, ya que el valor de la constante de reaccion del

hidrégeno con el DTZ es elevado ((2.240.5)x10° M s7) [18].
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Figura 7. Diagrama de especies del diatrizoato.

Los resultados presentados en la Figura 6 y Tabla 5 indican que, cuando la especie
mayoritaria en el medio es el electrén acuoso, el valor determinado para kg, es el mayor
de las tres condiciones estudiadas. Ademas, los valores de diatrizoato eliminado
mediante radiolisis en presencia de carbon activado son los mas elevados de las tres
condiciones consideradas, siendo del 49.25% para el carbon S y del 37.27% para el
carbon C. La contribucion del proceso de adsorcion en la eliminacion del DTZ es sélo

de un 23.93% para el carbon C y de un 33.16% para el carbon S, con unos valores de kuq
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de (4.140.2)x10™ Gy para Ceca y de (6.1£0.3)x10™* Gy para Sorbo. La diferencia
observada entre uno y otro carbon es debida a su diferente valor de pHpzc, ya que al pH
de trabajo, 7.5, la superficie del carbon C no presentaria carga, por estar muy proxima al
valor del pHpzc, mientras que el carbon S presentaria una carga neta positiva,
favoreciéndose en este caso las interacciones electrostaticas atractivas entre adsorbato-
adsorbente, ya que a dicho pH el diatrizoato presenta carga negativa (Figura 7).
Finalmente, los valores de ksg calculados para los dos carbones, (1.7+0.5)x10™ Gy
para el carbon C y (1.8+0.5)x10™* Gy para el carbon S, muestran que éstas contribuyen
al valor de ko, en un 24.12% en el caso del carbon C y en un 18.49% en el carbon S.
Esta diferente contribucion al valor de ko, podria atribuirse a que el carbon C presenta
una mayor contenido en O, quimisorbido lo que contribuye a una mayor formacion del
anion superoxido, facilitando la degradacion del diatrizoato. Por otra parte, el hecho de
que ambos carbones presentes un contenido en oxigeno superficial parecido,
ligeramente superior en el caso del carbén Witco, contribuiria a estabilizar radicales en
la superficie del carbon, formando centros muy reactivos que pueden degradar el

diatrizoato.

Finalmente, para los experimentos realizados en presencia del radical hidroxilo se
observa: 1) Que el proceso de radiolisis en ausencia de carbon disminuye, degradandose
unicamente el 8.51% del diatrizoato inicial, con el valor de kg, mas bajo de las tres
condiciones de experimentacién, ya que la constante de velocidad de reaccion del
diatrizoato con el radical hidroxilo es la mas baja de las tres especies estudiadas,
Kyor (DTZ) = (5.4 + 0.3)x10° M s7'; ii) La contribucion del proceso de adsorcién en
este caso es menor, ya que tanto el carbon Ceca como el carbon Sorbo presentan carga
superficial negativa (pHmedgic>pHpzc) y puesto que el diatrizoato esta cargado
negativamente para dicho pH (Figura 7), se establecen interacciones electrostaticas de
tipo repulsivo adsorbente-adsorbato, no siendo este el mecanismo que gobierna el
proceso de adsorcion. En este caso, se establecerian interacciones dispersivas entre los
electrones m del anillo aromdtico del diatrizoato y los electrones m de los planos
grafénicos del carbon activado (interacciones n—m), tal y como propuso Coughlin et al
1968 [40]; y iii) El valor de ks determinado para los dos carbones es de (3.2+£0.5)x10”
Gy para el carbon C y de (4.5+£0.5)x10™ Gy’ para el carbén S, un orden de magnitud
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inferior al determinado en presencia de electrones acuosos. Estos resultados indicarian
que debe existir una primera etapa de interaccion electrostatica entre la molécula de
diatrizoato y la superficie del carbon activado para que el efecto sinérgico tenga lugar.
Cuando la carga superficial del carbon dificulta o impide dicha interaccion, o la
presencia de aniones apantallan la interaccion adsorbato-adsorbente el efecto sinérgico

disminuye e incluso deja de darse.

4. CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos muestran que el sistema radiolisis/carbon activado aumenta la
eficiencia en la eliminacion del diatrizoato, en comparacion con el tratamiento en
ausencia de carbon activado. Ademas, el efecto sinérgico observado es independiente de

las propiedades texturales de carbon activado, no asi de su quimica superficial.

El contenido en oxigeno de los carbones activado, influye de forma determinante en el
valor del efecto sinérgico observado. Asi, el carbon Ceca, material que posee un mayor

contiendo en oxigeno, es el que muestra una mayor efecto sinérgico.

Los resultados obtenidos sugieren que los radicales formados durante la radiolisis
podrian interaccionar con la superficie de carbon para dar lugar a zonas de una alta
reactividad debido a los radicales estabilizados por los grupos quinona presentes en la
superficie del carbon activado. Este mecanismo sera tanto mas influyente cuanto mayor

sea el contenido en quinonas,.

La presencia de oxigeno quimisorbido influye en el proceso de eliminacion del
contaminante, ya que contribuye a la formacion del anion superoxido quien puede
interaccionar con el diatrizoato, o bien, formar nuevas especies oxidantes que

contribuyan a la degradacion del contaminante.

Al analizar el papel de las distintas especies radiacalarias en el proceso de eliminacion

del DTZ se observo que es necesario que se produzca una interaccion electrostatica
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entre el adsorbato y el adsorbente para que se dé el efecto sinérgico en la degradacion
del contaminante, ya que cuando en el medio existen compuestos que interfieren en

dicha interaccion se observa que dicho efecto sinérgico desaparece.

5. BIBLIOGRAFIA

1. Gabaldon, C., et al., Cadmium and copper removal by a granular activated
carbon in laboratory column systems. Separation Science and Technology,

2000. 35(7): p. 1039-1053.

2. Carrott, P.J.M., M.M.L.R. Carrott, and R.A. Roberts, Physical adsorption of
gases by microporous carbons. Colloids and Surfaces, 1991. 58(4): p. 385-400.

3. Walker, G.M. and L.R. Weatherley, Kinetics of acid dye adsorption on GAC.
Water Research, 1999. 33(8): p. 1895-1899.

4. Hu, J.Y., et al., Adsorptive characteristics of ionogenic aromatic pesticides in
water on powdered activated carbon. Water Research, 1998. 32(9): p. 2593-
2600.

5. Urano, K., et al., Adsorption of chlorinated organic compounds on activated

carbon from water. Water Research, 1991. 25(12): p. 1459-1464.

6. Malhas, A.N., R.A. Abuknesha, and R.G. Price, Removal of detergents from
protein extracts using activated charcoal prior to immunological analysis.

Journal of Immunological Methods, 2002. 264(1-2): p. 37-43.

7. San Miguel, G., G.D. Fowler, and C.J. Sollars, Adsorption of organic
compounds from solution by activated carbons produced from waste tyre

rubber. Separation Science and Technology, 2002. 37(3): p. 663-676.

8. Dias, J.M., et al., Waste materials for activated carbon preparation and its use

in aqueous-phase treatment: A review. Journal of Environmental Management,

2007. 85(4): p. 833-846.



Eliminacion DTZ sistema Ry/carbon 205

10.

11.

12.

13.

14.

15.

16.

17.

Foo, K.Y. and B.H. Hameed, Detoxification of pesticide waste via activated
carbon adsorption process. Journal of Hazardous Materials, 2010. 175(1-3): p.
1-11.

Moreno-Castilla, C. and J. Rivera-Utrilla, Carbon materials as adsorbents for
the removal of pollutants from the aqueous phase. MRS Bulletin, 2001. 26(11):
p. 890-894.

Rivera-Utrilla, J., et al., Activated carbon modifications to enhance its water
treatment applications. An overview. Journal of Hazardous Materials, 2011.

187(1-3): p. 1-23.

Okada, K., et al., Adsorption properties of activated carbon from waste
newspaper prepared by chemical and physical activation. Journal of Colloid and

Interface Science, 2003. 262(1): p. 194-199.

Rivera-Utrilla, J. and M. Sanchez-Polo, Ozonation of 1,3,6-
naphthalenetrisulphonic acid catalysed by activated carbon in aqueous phase.

Applied Catalysis B: Environmental, 2002. 39(4): p. 319-329.

Sanchez-Polo, M. and J. Rivera-Utrilla, Effect of the ozone—carbon reaction on
the catalytic activity of activated carbon during the degradation of 1,3,6-
naphthalenetrisulphonic acid with ozone. Carbon, 2003. 41(2): p. 303-307.

Zhang, Y.-Z., et al., Comparison of catalysis of different activated carbon in
pulsed discharge reactor. Procedia Environmental Sciences, 2011. 11, Part

B(0): p. 668-673.

Li, X., et al., Catalytic ozonation of p-chlorobenzoic acid by activated carbon
and nickel supported activated carbon prepared from petroleum coke. Journal of

Hazardous Materials, 2009. 163(1): p. 115-120.

Merle, T., et al., Influence of activated carbons on the kinetics and mechanisms

of aromatic molecules ozonation. Catalysis Today, 2010. 151(1-2): p. 166-172.



Capitulo V 206

18.

19.

20.

21.

22.

23.

24.

25.

26.

27.

Velo-Gala, 1., et al., lonic X-ray contrast media degradation in aqueous solution
induced by gamma radiation. Chemical Engineering Journal, 2012. 195-196(0):
p. 369-376.

IAEA, LLA.E.A., Status of industrial scale radiation treatment of wastewater and
its future. Vienna : International Atomic Energy Agency, 2004. IAEA-
TECDOC, 1407.(ISSN 1011-4289).

IAEA, ILA.E.A., Radiation Processing: Environmental Applications. Vienna :
International Atomic Energy Agency, 2007. ISBN 92-0-100507-5.

IAEA, 1LA.E.A., Nuclear technology review. Vienna : International Atomic
Energy Agency, 2004. GC(48)/INF/4.

IAEA, LA.E.A., Radiation treatment of polluted water and wastewater. Vienna :
International Atomic Energy Agency, 2008. IAEA-TECDOC-1598.

Rivera-Ultrilla, J. and M. Sanchez-Polo, Ozonation of naphthalenesulphonic acid

in the aqueous phase in the presence of basic activated carbons. Langmuir,

2004. 20(21): p. 9217-9222.

Sanchez-Polo, M. and J. Rivera-Utrilla, Ozonation of naphthalenetrisulphonic
acid in the presence of activated carbons prepared from petroleum coke.

Applied Catalysis B: Environmental, 2006. 67(1-2): p. 113-120.

Atinault, E., et al., Scavenging of and OH radicals in concentrated HCI and
NaCl aqueous solutions. Chemical Physics Letters, 2008. 460(4—6): p. 461-465.

Buxton, G.V., et al., Critical Review of rate constants for reactions of hydrated
electrons, hydrogen atoms and hydroxyl radicals (HO/O) in Aqueous
Solution. Journal of Physical and Chemical Reference Data, 1988. 17(2): p.
2593-2600.

Mezyk, S.P. and D.M. Bartels, Temperature dependence of hydrogen atom
reaction with nitrate and nitrite species in aqueous solution. Journal of Physical

Chemistry A, 1997. 101(35): p. 6233-6237.



Eliminacion DTZ sistema Ry/carbon 207

28.

29.

30.

31.

32.

33.

34.

35.

36.

37.

Roth, O. and J.A. Laverne, Effect of pH on H 20 2 production in the radiolysis
of water. Journal of Physical Chemistry A, 2011. 115(5): p. 700-708.

Ershov, B.G., et al., 4 pulse radiolysis study of the oxidation of Br- by CI2 - in

aqueous solution: Formation and properties of CIBr-. Physical Chemistry

Chemical Physics, 2002. 4(10): p. 1872-1875.

LaVerne, J.A., M.R. Ryan, and T. Mu, Hydrogen production in the radiolysis of
bromide solutions. Radiation Physics and Chemistry, 2009. 78(12): p. 1148-
1152.

Getoff, N. and W. Lutz, Radiation induced decomposition of hydrocarbons in
water resources. Radiation Physics and Chemistry, 1985. 25(1-3): p. 21-26.

McLain, D.H., DRAWING CONTOURS FROM ARBITRARY DATA POINTS.
Computer Journal, 1974. 17(4): p. 318-324.

Campbell, B. and A. Mainwood, Radiation damage of diamond by electron and
gamma irradiation. Physica Status Solidi a-Applied Research, 2000. 181(1): p.
99-107.

Boehm, H.P., Free radicals and graphite. Carbon, 2012. 50(9): p. 3154-3157.

Ershov, B.G. and A.V. Gordeev, Model for radiolysis of water and aqueous
solutions of H,, H,O, and O,. Radiation Physics and Chemistry, 2008. 77(8): p.
928-935.

Joseph, J.M., et al., A combined experimental and model analysis on the effect of
pH and O, (aq) on gamma-radiolytically produced H, and H,O,. Radiation
Physics and Chemistry, 2008. 77(9): p. 1009-1020.

Laenen, R., T. Roth, and A. Laubereau, Novel precursors of solvated electrons

in water: Evidence for a charge transfer process. Physical Review Letters,

2000. 85(1): p. 50-53.



Capitulo V 208

38.

39.

40.

Swiatla-Wojcik, D. and G.V. Buxton, Modelling of linear energy transfer effects
on track core processes in the radiolysis of water up to 300 degrees C. Journal

of the Chemical Society-Faraday Transactions, 1998. 94(15): p. 2135-2141.

Voudrias, E.A., R.A. Larson, and V.L. Snoeyink, Importance of surface free
radicals in the reactivity of granular activated carbon under water treatment

conditions. Carbon, 1987. 25(4): p. 503-515.

Coughlin, R.W. and F.S. Ezra, Role of surface acidity in the adsorption of

organic pollutants on the surface of carbon. Environmental Science &

Technology, 1968. 2(4): p. 291-297.









CAPITULO VI

EL CARBON ACTIVADO COMO FOTOCATALIZADOR

DE REACCIONES EN DISOLUCION ACUOSA
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1.- INTRODUCCION

Los denominados Procesos Avanzados de Oxidacion (POAs) se presentan como una
tecnologia prometedora para la eliminacién de compuestos organicos resistentes a los
tratamientos bioldgicos convencionales, como es el caso del medio de contraste
diatrizoato sédico (DTZ). Perteneciente al grupo de POAs, se encuentran los procesos
fotocataliticos en los cuales es necesario el uso de radiacion luminosa capaz de provocar
en el catalizador, su activacion electronica; el contenido energético de esta radiacion
debe estar en la region del visible o ultravioleta. A su vez, el fotocatalizador debe ser un
material semiconductor con una estructura de electronica de bandas capaz de generar
pares de electron/hueco, tras ser irradiado con una longitud de onda determinada. Los
pares electron/hueco serdn los que propicien la formacion de especies radicalarias muy
reactivas, las cuales intervendran en la degradacion del contaminante. Estos radicales
procederan tanto de reacciones de reduccion como de oxidacion, si son promovidas por
el electrén o por el hueco generado, respectivamente. Existen diversos materiales que
estan siendo utilizados como fotocatalizadores, siendo el TiO, uno de los mas aplicados
en procesos de descontaminacion de aguas. Desde los primeros trabajos publicados en
los afios setenta [1], el ingente nimero de estudios realizados ha permitido que en la
actualidad, se tenga un amplio conocimiento de las posibilidades tecnoldgicas que
ofrece el uso de 6xidos de titanio con radiaciéon UV, tanto en sus formas polimorficas
elementales (anatasa, rutilo y brookita) como con 6xidos de titanio en conjuncidon con
otros materiales que actian como agentes dopantes y/o soportes [2-5]. Sin embargo,
existen desventajas en la utilizacion de estos materiales como son su complicada
retirada del efluente tratado, su necesaria recuperacion y reutilizacion, ademas del
reducido porcentaje de absorcion del espectro solar y su alto nivel de recombinacion de
los pares electron/hueco. Por ello, los estudios recientes se encuentran centrados en
procesos de fotocatalisis que reduzcan dichas desventajas. La inmovilizacién de estos
fotocatalizadores en materiales porosos de carbono es una linea de investigacion con
especial interés, como demuestra el incremento exponencial en el numero de
publicaciones en los ultimos afios. Las propiedades fisicas y quimicas de los carbones
activados, especialmente su elevada superficie especifica, mejoran el proceso

fotocatalitico en muchos casos. Este hecho suele atribuirse al aumento de la superficie
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de contacto entre catalizador y contaminante [6-9], atribuyéndole al carboén la funcion
de soporte poroso que propicia este acercamiento. Sin embargo, algunos carbones
actuan como algo mas que un mero soporte, conclusion que también ha sido obtenida en
recientes estudios [10-12] en los que se obtuvo la mineralizacion del 80% de fenol en el
sistema de fotoxidacidon mediante radiacién ultravioleta en presencia de carbones
activados, y en ausencia de semiconductores. Este hecho corrobora la capacidad del
carbon activado para favorecer la fotocatalisis, al igual que sucede en procesos de
oxidacién bien conocidos, como son la 0zonizacién o el uso de peroxido de hidrogeno,
en los cuales el carbon actia como un catalizador en si mismo [13-15] e influian con sus

propiedades fisicas y quimicas, en la descomposicion del ozono [14, 16-18].

El objetivo principal de este Capitulo es identificar el origen del comportamiento
fotocatalitico de los carbones activados en presencia de luz UV, considerando el DTZ
como compuesto modelo objeto de estudio. Para ello, se seleccionaron 4 carbones
comerciales y 16 carbones derivados de los mismos, que han sido modificados mediante
radiacion gamma, considerando el diatrizoato sddico como compuesto modelo objeto de
estudio. Asi, los aspectos estudiados en este estudio han sido: i) La cinética de
adsorcion del DTZ sobre los carbones comerciales y los respectivos carbones derivados
de su irradiacion gamma en diferentes condiciones experimentales; ii) La obtencion de
la cinética de degradacion del DTZ mediante fotolisis directa con radiacidon ultravioleta
de baja presion; iii) La fotodegradacion del compuesto en presencia de carbones
activados; iv) El mecanismo de degradacion implicado en el proceso con luz UV en
presencia de carbon activado (UV/CA) determinando el papel de las propiedades fisicas

y quimicas del carbdn activado en este proceso.

2. EXPERIMENTAL

2.1-Materiales

Todos los productos quimicos utilizados (Diatrizoato sdédico, acido fosforico, cloruro

sodico) poseen un alto grado de pureza analitico y fueron proporcionados por Sigma-



Eliminacion DTZ sistema UV/carbon 215

Aldrich. Todas las disoluciones fueron preparadas con agua ultrapura obtenida con un

equipo Milli-Q® (Millipore).

2.2- Determinacion de DTZ en disolucion acuosa

La concentracion de diatrizoato en disolucion fue determinada por cromatografia
liquida de alta resolucion (HPLC) en fase inversa, usando un equipo marca Thermo—
Fisher equipado con un detector visible-ultravioleta y un automuestreador con
capacidad para 120 viales. La columna cromatografica fue una Nova-Pak® C18
(tamafo de particula 4 um; 3.9x150 mm). La fase moévil utilizada esta formada por 80%
de una disolucion de acido fosforico al 1% y un 20% de agua acida, en modo isocratico,
con un flujo de 2.0 mL-min™"; la longitud de onda del detector se fijo en 254 nm; el

volumen de inyeccion fueron100pL.

2.3- Analisis del espectro de absorcion UV-Visible del DTZ

El espectro de absorcion del medio de contraste DTZ se realizd usando un
espectrofotometro modelo Genesys 5. Para ello, se efectu6 un barrido de longitudes de
onda para una concentracion de 25 mg-L"' de DTZ a valores de pH de 2, 6, 9y 12. Los

resultados obtenidos se presentan en la Figura 1.

2.4- Tratamiento de carbones activados mediante radiacion gamma

En este trabajo se utilizaron los carbones activados comerciales Sorbo (S), Merck (M),

Ceca (C) y Witco (W) y carbones activados tratados con radiacion gamma.

El tratamiento con irradiacion gamma de los carbones activados se realizd en un
irradiador gamma MARK-I modelo 30J (Shepherd & Associates) en la Unidad
Experimental de Radiologia del Centro de Investigacion Biomédica de la Universidad
de Granada (Espaiia). El equipo incluye cuatro fuentes de'*’Cs con una actividad total
combinada de 3.70-10" Bq (1000 Ci). El equipo dispone de tres posiciones de

irradiacién para diferentes tasas de dosis: posicion 1(3.83 Gymin™); posicion 2 (1.66
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Gymin™); and posicion 3 (1.06 Gymin™); en el presente trabajo, los carbones se

irradiaron en la posicion 1, suministrando una dosis total de 25 kGy.

La irradiaciéon de los cuatro carbones activados se llevd a cabo pesando 5.0 g de cada
uno de los carbones activados comerciales y se introdujeron en tubos de pléstico de 50
ml, adicionando agua ultrapura hasta completar el volumen total de los tubos.
Previamente a ser irradiadas, las muestras se burbujearon con nitrégeno, para evitar la
presencia de oxigeno disuelto, y los tubos se sellaron para prevenir la entrada de aire;
estas muestras han sido denominadas C-0, M-0, S-0 y W-0, respectivamente. Con
objeto de modificar la especie radiolitica predominante en el medio, se irradiaron 5.0 g
de carbon, en tubos de plastico de 50 ml, y en presencia de: i) 1000 mg:L™" Cl'y pH=1.0,
ya que el i6n cloruro actiia como atrapador de los radicales HO  y e,q [19] (Reacciones
1-8), y por otra parte, a dicho pH se da la Reaccion 9 [20], contribuyendo, todo ello, a
que en el medio sea mayoritaria la concentracion de H* (muestras denominadas C-H®,
M-H*, S-H'y W-H" respectivamente); ii) 1000 mg-L™' de Br' y pH=7.5, ya que el i6n
bromuro actiia como atrapador del radical HO®, dando lugar a las reacciones 10-13 [21-
23] y, ademads, a dicho pH del medio se favorece la reaccion 14 [20], con lo que la
especie mayoritaria es el e, (muestras denominadas C-€,q, M-€4q, S-€aq ¥ W-€'aq,
respectivamente) y; iii) 1000 mg-L™ de NO3 y pH=12.5, ya que en dichas condiciones
se dan las reacciones 14-16 [13, 20, 23], actuando el anion nitrato como atrapador del
H y e, favoreciendo que la especie radiolitica mayoritaria sea el radical HO

(muestras denominadas C-HO®, M-HO®, S-HO®y W-HO"® respectivamente).

ClI"+HO'—CIHO"~ k=43x10°M" s @
CIHO'~—Cl +HO" k=6.1x10°M"' s ()
CIHO"™+ ez, —Cl +HO"~ k=1.0x10"M"s" 3)
CIHO*™+ H;0"—CI'+H,0 k=2.0x10""M"s! “)
ClI'+ H'—>ClI +H" k=1.0x10"M"s" 5)
Cl'+ ClI™—Cl5~ k=2.0x10"M"s" (6)
Cly ™+ e —2C1 +H,0 k=1.0x10"M"s" )

Cl, +H —2Cl +H" k=8.0x10"M" s 8)
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H30" +e;— H' + H,0 k=22x10"M"s" 9)

Br +HO'—BrHO"~ k=1.1x10"M"5s" (10)
BrHO'™—Br" +HO™ k=4.2x10°M" s 1)
Br’ +Br~ — Brj~ k=1.0x10"M"s" 12)
Bry~ +Bry~ — Bry™ + Br~ k=3.4x10"M"s" 13)
H' 4+ HO — ey + H,0 k=2.0x10"M" s 14)
et NO3 ->NO3™ k=9.7x10° M s 15)
H'+ NO; »>NO3+HO~ k=4.4x10°M" s 16)

La denominacion utilizada para los carbones obtenidos, se corresponde con el radical

presente en las condiciones de irradiacion gamma, resumiéndose en la siguiente tabla:

Tabla 1. Nomenclatura de los distintos carbones activados utilizados

C Carbon ceca original
C-H* Carbon ceca irradiado en presencia de radical H*
Serie Ceca C-eaq  Carbon ceca irradiado en presencia de €'5q
C-HO®  Carbon ceca irradiado en presencia de radical HO®
C-0 Carbodn ceca irradiado en presencia de todos los radicales
M Carbon merck original

M-H* Carbon merck irradiado en presencia de radical H*
Serie Merck  M-e,q Carbon merck irradiado en presencia de €'5q
M-HO® Carbon merck irradiado en presencia de radical HO®

M-0 Carbon merck irradiado en presencia de todos los radicales
S Carbon sorbo original
S-H* Carbon sorbo irradiado en presencia de radical H*

Serie Sorbo S- €'4q Carbodn sorbo irradiado en presencia de €,q
S-HO®*  Carbon sorbo irradiado en presencia de radical HO®
S-0 Carbon sorbo irradiado en presencia de todos los radicales

W Carbon witco original
W-H* Carbon witco irradiado en presencia de radical H*
W-¢e’yq Carbon witco irradiado en presencia de € 5q
Serie Witco ~ W-HO® Carbdn witco irradiado en presencia de radical HO®
W-0 Carbon witco irradiado en presencia de todos los radicales
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El tamafio de particula de todas las muestras de carbon utilizadas es inferior a 0.25 mm.
Todos los carbones activados se almacenaron en un recipiente sellado y se colocaron en

una estufa a 110°C antes de su uso.

2.5- Caracterizacion quimica y textural de los carbones activados

Todas las muestras de carbon activado se caracterizaron tanto textural (adsorcion de N,
(77K), adsorcion de CO; (273K)) como quimicamente (analisis elemental, porcentaje de
materia mineral, fluorescencia de rayos X (FRX), asi como espectrofotometria de rayos
X (XPS).La descripcion de las técnicas utilizadas en la caracterizacion quimica y
textural de las muestras se puede encontrar en publicaciones previas del grupo de
investigacion [15, 17, 24].El pH del punto de carga cero (pH,..) se obtuvo preparando
25 mL de soluciones 0.0IN de NaCl con distinto pH inicial, lo cual fue logrado
agregando distintos volimenes de NaOH y HCI 0.01 N. A continuacién, se burbujed
nitrégeno a las soluciones para evitar la disolucion del CO,. Posteriormente, se
anadieron 50 mg de carbon activado a las soluciones. El carbon activado y las
disoluciones se dejaron en contacto 48 horas y se midi6 el pH final de las soluciones. El
pH inicial se represent6 frente al el pH final de las soluciones y el pH en el que se corta

la linea de pH inicial = pH final se consideré como el pHp..

Las caracteristicas fisicas y quimicas mas relevantes de los carbones utilizados, se
exponen en las Tablas 2-5. Una mayor discusion cerca del efecto de la radiacion sobre
las caracteristicas quimicas y texturales de los carbones activados se puede encontrar en

el Capitulo IV de la presente Tesis Doctoral.

Tabla 2. Caracteristicas texturales de los carbones activados.

Seer”  Vi(Np)®” Dp(Np) 9 Spy”

Carbén Mg (em’ e (om) ' g Vo(N2)/Vo(CO,)®
C 1294 0.65 2.02 82.68 1.60
C-0 1248 0.63 2.04 73.78 1.62
M 1302 0.66 2.02 84.00 1.41
M-0 1278 0.63 1.97 71.16 1.34
S 1143 0.57 2.02 53.84 1.68

S-0 1031 0.52 2.03 53.22 1.66
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Seer” Vi(N2)®” De(Np)?  Spy”

Carbén i ! ) Vo(N2)/Vo(CO»)*
(g) (g @m  mgh VDV

W 815 0.40 1.97 20.39 1.36

W-0 794 0.39 1.97 20.14 1.43

% Area superficial determinada por isotermas de adsorciéon de N, a 77K. ® Volumen
total de poros calculado para p/po= 0.99; Anchura media de poros determinada para un
modelo cilindrico. ¢ Superficie externa determinado por el método t. © Relacion entre el
volumen total determinado por N, (77K) y por CO; (273 K).

Tabla 3. Analisis elemental de los carbones activados estudiados

Carbén O (%) C (%) S (%) N (%) H (%)
C 28.52 68.97 1.02 0.45 1.03
C-H* 26.71 71.34 0.62 0.59 0.76
C-eyq 27.29 70.98 0.57 0.57 0.62
C-HO® 29.87 68.53 0.62 0.54 0.47
C-0 22.90 75.38 0.65 0.52 0.47
M 13.02 84.94 1.11 0.51 0.42
M-H* 15.38 82.59 1.08 0.52 0.44
M -eyq 12.46 85.62 1.08 0.47 0.37
M-HO* 12.73 85.23 1.16 0.51 0.38
M-0 12.27 85.77 1.13 0.47 0.37
S 16.49 81.47 0.83 0.50 0.71
S-H* 18.93 78.83 0.76 0.50 0.97
S-eaq 12.69 85.77 0.74 0.54 0.26
S-HO® 16.57 81.90 0.62 0.47 0.44
S-0 13.86 85.02 0.74 0.35 0.03
i 12.11 85.13 2.65 0.00 0.11
W-H* 9.80 87.01 2.92 0.13 0.13
W- e, 13.12 84.12 2.57 0.10 0.09
W-HO*® 22.36 74.39 2.99 0.11 0.15

W-0 17.83 79.63 242 0.10 0.03
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Tabla 4. Composicion de la materia mineral de los carbones activados determinada
mediante fluorescencia de rayos X.

(1)
Carbon A) Si Ti Al Fe Mn Mg Ca Na K P
cenizas

Ceca 18.30 17.14 031 4.38 1.19 0.08 248 8.86 0.00 0.08 4.11
Merck 5.20 21.29 0.87 8.66 437 0.03 048 099 040 121 0.06
Sorbo 5.90 1519 020 124 1.66 0.13 9.18 9.41 153 0.83 041
Witco 0.30 -- -- -- -- -- -- - -- -- --

Tabla 5. Determinacion del pHpzc y de las funcionalidades quimicas oxigenadas
presentes en la superficie de los carbones activados estudiados.

Cc=0 Ph-OH,
, Ols Cls 3, 2 C=0 - R-OH, C-0O
Carbon  pHezc (%) (%) Sp'/sp (Quinona) C(Esthe.r > C-O-C (Esther
arbonilo) f 1.
anhidrido)
C 748 +0.17 329 95.04 0.92 21.64 22.27 23.54 15.18

C-H* 3.06+0.16 3.03 9591 0.66 26.32 21.78 19.75  18.21
C-eq 722+0.15 413 9442 0.73  22.15 23.66 17.52  20.55
C-HO® 7.66+0.15 11.18 8255 0.80 9.60 16.52 21.41  19.62
C-0 7.71+0.17 8.05 88.01 0.76  28.92 25.31 2046  14.13
M 10.03+0.19 4.14 9534 1.53  22.63 22.02 15.50  22.63
M-H* 4.20+0.15 7.11 9201 026 24.60 25.60 19.95 18.31
M-e,q 839+£0.16 535 9376 040 22.44 20.81 21.89  17.56
M-HO® 9.02+0.15 5.14 9396 029 24.04 20.10 18.57  21.97
M-0 9.28+0.13 4.63 9457 030  37.92 20.42 16.84  13.54
S 10.72£0.99 431 95.69 130  39.96 16.46 17.78  12.66
S-H*  440+0.15 3.70 9579 0.51 22.33 19.54 2492  19.58
S-eaq 9.94£0.99 1387 86.13 0.49 11.80 29.25 17.96  24.55
S-HO®* 10.08 +0.16 21.09 75.88 0.53 8.56 29.37 22.83  23.74
S-0 9.97+0.23 17.73 79.94 039  27.40 39.09 18.41  10.52
\W% 835+0.17 342 9536 120  31.95 21.27 2436  11.15
W-H* 4.69+0.14 487 94.10 030 3293 23.68 21.91 11.11
W-e,y 9.11£0.15 546 9352 0.15 31.24 20.20 21.16  14.77
W-HO*® 9.57+0.07 6.78 9222 0.28  33.18 25.42 1035 21.93
W-0 7.12+0.14 548 9332 044  31.05 21.50 21.28 1451
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2.6- Fotolisis del diatrizoato sodico

Los experimentos de degradacion de DTZ mediante el uso de radiacion UV vy
UV/carbén activado (UV/CA) se realizaron en un foto-reactor de tubos concéntricos. El
foto-reactor exterior estd fabricado de acero inoxidable y tiene 13 c¢cm de didmetro
interno y 30 cm de altura. El tubo interior estd fabricado de cuarzo y tiene 5.5 cm de
diametro interior y 45 cm de altura. Dentro del tubo interior se encuentra una lampara
de mercurio de baja presion (Hg 253.70nm) Heraeus Noblelight modelo TNN 15/32
(15W). En el espacio anular entre la lampara y la pared interior del tubo, se encuentra
un portamuestras con capacidad para 6 tubos los cuales albergaran las reacciones. Los
tubos de reaccion tienen 1.50 cm de diametro interior y 20 cm de altura y estan
fabricados de material de cuarzo. Para mantener la temperatura constante en las
disoluciones dentro de los tubos de reaccion, se utilizd un ultratermostato marca
Frigiterm. La suspension en el interior de los tubos de reaccion se mantuvo en agitacion

por medio de un sistema de agitaciéon magnética.

Para llevar a cabo el estudio de la fotolisis directa del DTZ se prepararon tres
disoluciones de 25 mg-L" de DTZ a pH 2, pH 6.5 y pH12. Se colocaron 30 mL de las
respectivas disoluciones en los tubos de cuarzo del foto-reactor. Estas disoluciones se
mantuvieron en agitacion constante durante todo el experimento a una temperatura
experimental de 298 K y con la aplicacion de luz UV de 253.70 nm de longitud de onda.
A intervalos regulares de tiempo, se extrajeron muestras de cada disolucion, para la

posterior determinacion de la concentracion de DTZ.

2.7- Degradacion de DTZ por el proceso UV/Carbén activado

Los datos experimentales de fotodegradacion del DTZ en presencia de carbon activado
se obtuvieron por irradiacion UV (253.70 nm) de disoluciones de 25 mg-L" de DTZ en
presencia de 5 mg de carbon activado, a pH 6.5 y 298 K, y en agitacion constante. Al
igual que en el apartado 3.6, para seguir la cinética de degradacion del DTZ, se tomaron

muestras a intervalos regulares de tiempo. Las muestras fueron inmediatamente filtradas
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para retirar el carbon activado de las mismas, mediante filtros de disco Millipore

(0.45um).

2.8- Cinéticas de adsorcion de DTZ en los carbones activados

Los datos experimentales de equilibrio de adsorcion del DTZ sobre los carbones
activados, se obtuvieron poniendo en contacto 5 mg de carbon activado con 30 mL de
una disoluciéon de 25 mg'L' de DTZ, a 298 K y pH 6.5. Las condiciones de
experimentacion en el proceso de adsorcidon, fueron las mismas que en el proceso de

degradacion UV en presencia de carbon activado.

2.9- Fotodegradacion del DTZ en presencia de carbones saturados

Con el fin de determinar si realmente el carbon activado conserva sus propiedades
fotoactivas, se estudid su capacidad para mantener en el tiempo el efecto potenciador de
la fotolisis del DTZ. En este caso, se prepar6 una disolucion de 100 mg-L™" de DTZ a
pH 6.5, para garantizar la presencia del compuesto en todo el experimento y poder
medir la evolucion de su concentracion a lo largo del proceso. Se colocaron 30 ml de
dicha disolucién en el tubo de cuarzo del foto-reactor y se le adicionaron 20 mg de
carbon activado, los cuales estuvieron 15 minutos bajo irradiacion UV (253.70 nm). Se
seleccionaron los carbones S-0 y W-e’,q como representativos del proceso estudiado
porque ambos materiales poseen una baja adsorcion del compuesto y tienen
caracteristicas fisicoquimicas diferentes, y sus correspondientes carbones originales S y
W, para contrastar resultados. Tras este tratamiento, los carbones fueron secados en
estufa a 50°C y posteriormente, fueron reutilizados reproduciendo las mismas

condiciones experimentales descritas en el apartado 3.7.
2.10- Obtencion de los espectros de reflectancia difusa (DRS)
Los espectros de reflectancia difusa de los carbones en polvo, se realizaron en un

espectrofotometro de doble grano, de absorcion ultravioleta, visible e infrarrojo cercano

VARIAN, modelo CARY-5E. Las condiciones de medida estdn constituidas por un
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rango de media de longitudes de onda de 200 nm (6.20 eV) a 2000 nm (0.62 eV),
realizdndose muestreos en intervalos de un nanémetro y utilizando un ancho de banda
espectral (spectral band width, SBW) de 2 nm para todo el espectro, exceptuando la
region del IR en la cual el SBW no es fijo. El cambio de red de difraccion (Grating
Switching Wavelength) y el cambio de detector (Detector Switching Wavelength) se
realizan a 800 nm. El cambio de fuente (Source Switching Wavelength) se hizo a 310
nm. Los espectros de linea de base fueron obtenidos mediante prensado de una muestra
en polvo de sulfato de bario. Las muestras se prepararon molturando 10 mg de carbon

con 100 mg de sulfato de bario.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1- Degradacion de DTZ por fotolisis directa con radiacion ultravioleta

El anélisis de la eficacia de la radiacion UV en la eliminacién de DTZ de las aguas, se
realizo obteniendo las cinéticas de fotodegradacion de 25 mg-L™ de DTZ en funcion del
pH. Las constantes cinéticas obtenidas se presentan en la Tabla 6. Asi, es interesante
destacar que las constantes de reaccion observadas (Kop) para los tres estados de
ionizacion de la molécula de DTZ son muy similares, indicando que la fotodegradacion

del DTZ no se ve influenciada por el pH de la disolucion.

Tabla 6.Resultados experimentales de degradacion de DTZ por fotolisis directa

0 o7
Nam.Exp. pH  Kop(min™) @, (mol Einstein™) 7o degradacion

(15 min)
1 2 0.15+0.50 0.023+0.005 98.68
2 6.5 0.17 £0.40 0.026+0.004 98.50
3 12 0.14 +0.50 0.022+0.005 97.76

A partir de las constantes de velocidad de degradacion obtenidas (determinadas
mediante un modelo cinético de primer orden) para los distintos pH, se determin6 el
correspondiente rendimiento cudntico. Este pardmetro se define como el nimero de

moles del compuesto que se han degradado, dividido entre el numero de fotones
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absorbidos por el sistema. Asi, el rendimiento cudntico de las distintas especies

quimicas del DTZ, se calcul6 mediante la siguiente ecuacion:

Kx =2.303 - E)L' tH% (1))L (1)

Donde @), (mol Einstein™) es el rendimiento cuéantico, K, (s') es la constante de
velocidad de fotodegradacién de DTZ observada, E;= 6.16-107 (Einstein s' m™) es la
energia radiante emitida por la lampara a la longitud de onda 253.70 nm, &, (m* mol™)

es el coeficiente de absorcion molar del compuesto a la longitud de onda considerada.

Los rendimientos cuénticos determinados para los diferentes pH, se muestran en la
Tabla 6. Estos resultados confirmarian que el proceso de fotodegradacion es
practicamente independiente del pH del medio. Para poder justificar estos resultados, se
determiné el espectro de absorcion del DTZ y el espectro de emision de la ldmpara
utilizada (Figura 1). A la vista de ambos espectros obtenidos, es facil comprender la alta
eficiencia de la radiacion ultravioleta en la eliminacion del DTZ del medio, pues su
espectro de absorcion del DTZ revela que la radiacion UV es altamente absorbida por el

compuesto, independientemente de la especie quimica en que se encuentre el DTZ.

iy “ g 0.49
b mey =
S r
- j-\a _ii _\-‘g < 0.3
5 R i_ %
£ % =
2 2 \ 2 0.2
4 b =
Z % T
< W -
17 W = 01+
N e
‘\‘&--= E
=St g —L . .
200 256 366 356 200 300 400 500 600
A (nm) A (nm)

Figura 1. Espectro de absorcion del DTZ a diferentes valores de pH (— pH2; — — pH6;
— pHOY; ....pH12) y espectro de emision de la lampara de baja presionutilizada.
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3.2- Degradacion de DTZ con luz UV en presencia de carbdn activado

Tras comprender el funcionamiento de la fotolisis directa por radiacion UV del DTZ, se
realizd a la degradacion del mismo mediante la adicién de carbén activado durante el

proceso fotolitico (UV/CA).

En la Figura 2 se muestra la eliminacion del DTZ por radiacion UV, y mediante el uso
simultdneo de radiacion UV y carbon activado utilizando los carbones activados
comerciales (C, S, M y W). Asi, se puede observar como la presencia del carbon
activado durante el proceso de degradacion del DTZ, acelera considerablemente la
velocidad de eliminacion del mismo. A partir de las cinéticas de degradacion obtenidas,
se calcularon los valores de las constantes de reaccion observadas que se presentan en la
Tabla 7, confirmandose el incremento observado experimentalmente. Este hecho podria
ser debido a la contribucion de la adsorcion de los carbones activados al proceso global
de eliminacion. Por ello se realizaron las cinéticas de adsorcion del DTZ sobre todas las

muestras de carbon estudiadas.

.o
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Figura 2. Degradacién de DTZ por fotolisis directa y por el proceso UV/CA para los
carbones activados C, M, S y W. Fotolisis directa (%), UV/Ceca (O), UV/Merck (A),
UV/Sorbo (00), UV/Witco (). [DTZ]o= 25 mg I pH 6.5; T 298K.

En la Figura 3, se presenta a modo de ejemplo los resultados obtenidos para el carbon
W. Asi, se puede observar como para el carbon W, la adsorcion del DTZ es

practicamente nula, sin embargo es el carbon comercial que potencia en mayor medida
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la eliminacion del DTZ mediante el sistema UV/CA (Figura 3). Estos resultados
indicarian que la adsorcion del DTZ sobre el carbon activado no seria la Uinica causa
responsable del incremento en la velocidad de eliminacion del mismo en el sistema
UV/CA, sino que habria que considerar otro tipo de contribucidon por parte del carbon

activado al proceso global de eliminacion.

Con el fin de comprender mejor el papel del carbon activado en el proceso de
eliminacion mediante UV/CA del DTZ se determind el porcentaje de eliminacion
denominado “efecto sinérgico” de los carbones. Este valor ha sido calculado restando la
contribucion adsortiva y contribucion fotolitica al porcentaje global de eliminacion en el

sistema UV/carbon activado (Ecuacion. 18). Los resultados se muestran en la Tabla 7.

% Suvica = % Duvica- % Duv - % Aca 18)
1.o#
0.8-*.””"
3%
- 0.6
<
© 0.4 * «
0.2 o * * %
0.0 S & & s ro0—0 g
0 5 10 IS

Tiempo (min)

Figura 3. Degradacion de DTZ mediante el proceso UV/CA. Fotolisis directa (%),
adsorcion sobre el carbon activado Witco (@), UV/W (). [DTZ]e= 25 mg 1'; pH 6.5;
T 298K.

Donde % Suyv/ca es el porcentaje de eliminacion de DTZ debido al efecto sinérgico de la
presencia de carbon activado durante la exposicion a radiacion UV, % Dyvyica es el
porcentaje de degradacion de DTZ en el proceso fotocatalitico de UV/CA, % Duyy es el
porcentaje de degradacion del compuesto por fotolisis directa, % Aca es el porcentaje

de DTZ eliminados por adsorcion sobre el carbon activado.
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Los resultados presentados en la Tabla 7 indican que entre todos los carbones
comerciales estudiados, el carbon S es el que presenta una mayor contribucion adsortiva
al proceso global de eliminacioén, mientras que el carbon W es que presenta la menor
capacidad de adsorcion de todos ellos. Sin embargo, es interesante destacar que el
carbon W es el carbon que presenta un mayor efecto sinérgico al proceso de eliminacion
del DTZ mediante el proceso UV/CA, con mas de un 53 % de contribucion sinérgica

después del primer minuto de tratamiento.

Tabla 7. Porcentaje de eliminacion sinérgica y constantes de velocidad para la
eliminacion del DTZ mediante UV/CA [DTZ]¢=25 mg-L™"; pH 6.5; T 298K.

. % % % %
Nuam. S?;B;’g (n11<i1(;B") degradacié eliminacion eliminacion  eliminacion
Exp. R (15 min) n Uy adsor?i()n UV/?A sinérgica
(1 min) (1 min) (1 min) (1 min)
4 C 0.45+0.02 9.29 14.20 51.50 28.01
5 C-H* 0.93 £0.08 9.29 11.70 49.79 28.80
6 C-eq  0.67£0.08 9.29 11.60 44.601 23.72
7 C-HO®* 1.05+£0.05 9.29 17.00 53.99 27.70
8 C-0 2.05+0.00 9.29 12.90 87.09 64.90
9 M 0.63 +£0.08 9.29 18.70 66.60 38.61
10 M-H*® 1.25+£0.16 9.29 30.40 65.38 25.69
11 M-e,, 0.85+0.06 9.29 0.86 65.04 54.89
12 M-HO®* 1.11+0.07 9.29 17.00 62.36 36.07
13 M-0 1.19£0.15 9.29 12.40 53.05 31.36
14 S 0.68£0.07 9.29 28.80 71.00 32.91
15 S-H* 1.08 £0.12 9.29 8.49 45.00 27.22
16 S-eq  0.51+0.02 9.29 9.07 32.49 14.13
17 S-HO*  1.12+0.03 9.29 14.80 64.10 39.91
18 S-0 1.60 £ 0.00 9.29 7.67 47.00 30.04
19 Y 1.05+0.09 9.29 12.80 75.20 53.11
20 W-H* 1.19£0.00 9.29 1.04 69.47 59.14
21 W-e, 2.53£0.00 9.29 1.02 100 89.69
22 W-HO*  2.63+0.00 9.29 1.67 92.81 81.85

23 W-0 0.81 £0.03 9.29 8.23 62.87 45.35
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En la Figura 4, se presenta la evolucion de la contribucion sinérgica al proceso global de
eliminacion del DTZ mediante el sistema UV/CA, para los cuatro carbones comerciales

estudiados.
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Figura 4. Eliminacion del DTZ mediante el proceso UV/CA. Fotolisis directa (),
UV/CA (@), UV-+adsorcion (O); A) Ceca; B) Merck; C) Sorbo; D) C Witco.[DTZ]o=
25mg-L"; pH 6.5; T 298K;

Los resultados obtenidos indican que, independientemente del carbon activado
utilizado, la contribucion sinérgica disminuye a medida que aumenta el tiempo de
tratamiento. Este hecho podria ser debido a i) adsorcion del DTZ y compuestos de
degradacion sobre la superficie del carbon activado que impiden el acceso de la
radiacion UV a los sitios activos del carbon activado y/o ii) modificaciones de las
funcionalidades quimicas presentes en la superficie del carbon activado por accion de la
radiacion UV que reducirian su actividad sinérgica. Con el fin de explicar los resultados
obtenidos en la Figura 4, se llevaron a cabo experiencias de degradacion del DTZ

mediante el sistema UV/CA utilizando para ello carbones activados saturados en DTZ.
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En la Figura 5, se muestran a modo de ejemplo, los resultados obtenidos para el carbon
S (carbon con mayor contribucion adsortiva al proceso global de eliminacion)
observandose que la adsorcion de DTZ no es el efecto mas importante en la reduccion
de la actividad sinérgica del carbon activado, ya que el comportamiento del carbon

original y el carbon saturado es muy similar.
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Figura 5. Degradacion del DTZ mediante el sistema UV/CA utilizando carbones
activados saturados. Fotolisis directa (), UV/Sorbo (LJ), UV/Sorbo saturado (H).

[DTZ]o=25 mg-L"; pH 6.5; T 298K.

Al intentar relacionar los resultados presentados en la Figura 4 y Tabla 7 con los cuatro
carbones comerciales utilizados y sus caracteristicas quimicas y texturales presentados

en la Tablas 2-5, no se observo una clara relacion con ninguna de ellas.

3.3- Influencia de la quimica superficial del carbén activado en la degradacion de

DTZ mediante el proceso UV/CA.

Se decidio llevar a cabo el estudio con series de carbones sometidos a diferentes
tratamientos de irradiacién gamma para poder establecer. Este hecho permitia obtener
carbones de diferente quimica superficial (Tablas 3 y 5) sin que se modificasen las
caracteristicas texturales de los mismos (Tabla 2). Asi, aparecen los carbones tratados
con agentes reductores (electrones solvatados, €,q, y atomos de hidrogeno, H®) y
carbones tratados con agentes oxidantes (radicales HO®). La nomenclatura utilizada para

denominar los carbones resultantes de dicho tratamiento, asi como las caracteristicas
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quimicas y texturales de los distintos carbones utilizados, se presentaron en las Tablas
1-5 de la seccién experimental. Una mayor discusion acerca del efecto que tiene la
radiacion gamma sobre las caracteristicas texturales y quimicas de los carbones

activados puede encontrarse en el Capitulo IV de la presente Tesis Doctoral

En la Figura 6, se presenta la evolucion de la concentracion relativa de DTZ mediante
UV/CA para la cuatro serie de carbones activados. En la Tabla 7 se presenta las

constantes cinéticas obtenidas, asi como la contribucion sinérgica al proceso global.
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Figura 6. Evolucion del porcentaje de degradacion de DTZ mediante el sistema
UV/CA, con las cuatro series de carbones. Fotolisis directa (%), UV/CA (@), UV/CA-
H*(O), UV/CA-e,q (A), UV/ICA-HO*(V), UV/CA-0 ({); A) Ceca; B) Merck; C)
Sorbo; D) Witco.[DTZ]o=25 mg L™'; pH 6.5; T 298K.

Nos centraremos en primer lugar en discutir los resultados del carbon W (Figura 6D) ya
que es el carbon comercial que presentaba una mayor actividad sinérgica. Los
resultados obtenidos muestran que los carbones que incrementan en mayor medida la

velocidad de eliminacion del DTZ del medio, son los carbones W-e,,, W-HO®, mientras
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que las muestra tratada con atomos de hidrégeno (W-H*) no aumenta considerablemente
la velocidad de eliminacion. Ademas, si observamos la contribucion sinérgica al
proceso global de eliminacion después de un minuto de tratamiento (Tabla 7), podemos
ver como las muestras W-e,q, W-HO® incrementan considerablemente este parametro
con respecto a la muestra inicial (W). Estos resultados parecen indicar que,
independientemente del tratamiento que se aplicase (agentes oxidantes o reductores), el
carbon activado incrementaba su actividad sinérgica. Examinando las propiedades
quimicas de los carbones tratados (Tabla 5), observamos que en ambos tratamientos
aumenta el porcentaje de grupos -Ph-OH, C-O (Esther anhidrido) con respecto al carbon
original. Con el fin de confirmar que estos grupos participaban en la actividad sinérgica
del carbon activado, se llevo a cabo el tratamiento de muestras del resto de carbones
comerciales utilizados, en las mismas condiciones experimentales. La evolucioén del
porcentaje de degradacion en funcion del tiempo de tratamiento, en presencia de carbon
activado, asi como el porcentaje sinérgico determinado para un minuto de tratamiento se

presentan en la Figura 6 y Tabla 7, respectivamente.

Los resultados muestran que, independientemente de la muestra de carbén activado
considerado, la actividad sinérgica del mismo se ve potenciada por el tratamiento con
radiacion gamma. Sin embargo, este comportamiento no es general para todos los
carbones activados, sino que depende del material de partida. Asi, para el caso del
carbon W, la actividad sinérgica varia en el orden W-HO>W-¢',,>W-H>W>W-0,
mientras que en el caso del carbén M varia en el orden M-H>M-0>M-HO>M-¢",;>M.
Al relacionar los datos presentados en la Figura 6 y Tabla 7 con las propiedades
texturales y quimicas de los carbones activados, no se pudo establecer ninguna
tendencia general entre las 20 muestras estudiadas, si bien es interesante destacar que
las muestras que presentaban mayor porcentaje de oxigeno superficial y entre ellas, las
que presentaban mayor porcentaje de grupos de esther, anhidridos asi como mayor
porcentaje de atomos de carbono con hibridacion sp”, son las que potencian en mayor

medida, la actividad sinérgica del carbon activado.

Los resultados presentados en la Figura 6 y Tabla 7, indican que no todos los materiales

de carbon muestran el mismo comportamiento bajo luz UV, lo que revela que existe
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alguna propiedad en los carbones que determina el mayor o menor grado de efectividad
del proceso. Para poder explicar estos resultados, fue necesario analizarlos desde un
punto de vista de un proceso fotocatalitico en el cual, ante la ausencia de los tipicos
semiconductores adicionados, el propio carbon estuviese actuando como
fotocatalizador. Para ello es necesario llevar a cabo la determinacion del band-gap (Eg)
de los carbones activados. A partir de la obtencion de los espectros de reflectancia
difusa (DRS), se estudiaron las propiedades electronicas de los materiales mediante la
teoria de Kubelka-Munk [25-27]. Esta teoria asume que la radiacion que incide en un
medio dispersante sufre simultaneamente un proceso de absorcion y dispersion de forma
que la radiacion reflejada puede definirse en funcion de las constantes de absorcion (k)

y dispersion (s), tal y como se muestra en la Ecuacion 18:

(L= Ra) K
(R)—T =3 (18)

Donde F(R) es la funcion de Kubelka-Munk que corresponde a la absorbancia, R, es la
reflectancia de una muestra con un espesor infinito con respecto a un estandar (sulfato
de bario) para cada longitud de onda medida, K es el coeficiente de absorcion, y S es el
coeficiente de dispersion. Si suponemos que la dispersion del material es constante para
el rango de longitud de onda que se esta midiendo, entonces la Ecuacion 18 depende
solo del coeficiente de absorcidon, convirtiendo la reflectancia en el coeficiente de

absorcion equivalente, a (Ecuacion 19).

1 — Ry,)?
F(R)z% =« (19)

Para diferentes mecanismos de transicion, se ha demostrado que, en el proceso de
absorcion, la energia de los fotones incidentes y la energia de la banda prohibida (Eg)

del material, guardan la siguiente relacion [28, 29]

« - hu = C(hv — Eg)" (20)
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Donde a es el coeficiente de absorcion lineal del material, / es la constante de Planck
(4.136x10"°eV s, C es una constante de ajuste del modelo, /v es la energia del foton
(eV), E, es la energia de banda prohibida (eV), y n es la constante que determina el tipo
de transicion Optica, con valores de n=2 para transiciones indirectas permitidas, n= 3
para transiciones indirectas prohibidas, n=1/2 para transiciones directas permitidas, n=

3/2 para transiciones directas prohibidas.

Sustituyendo la Ecuacion 19 en la Ecuacion 20, se obtiene la Ecuacion 21.
1
(F(R) - hu)a = C(hv — Ey) (21)

1
Por tanto, a partir de la ecuacion anterior, representado (F(R) - hu)nvshv, es posible

determinar E,.

Existe controversia a la hora de determinar el valor de E,, tanto en el valor asignado a n,
como en la forma de calcular el band gap, tal y como muestra Lopez, R. et al, en su

estudio comparativo [27]. En nuestro caso, para obtener E,, se ha representado (F(R) -

hv)% vs hv, considerando n=1/2 para transiciones directas permitidas de band gap [28,
30, 31]. Por otra parte, para minimizar el error de ajuste, se ha realizado un doble ajuste
lineal, y se ha determinado el valor de E,, como el punto de corte de ambas rectas, tal y
como propone Chan, G. H., et al [32]. A modo de ejemplo, en la Figura 7 se muestra la
determinacion de E, realizado para los carbones activados W y W-e',. Los resultados

obtenidos para todas las muestras de carbon activado utilizadas se presentan en la Tabla

8.
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Figura 7. Célculo del band gap E, de los carbones activados W'y W-e7,[32].

Tabla 8. Valores de band-gap (Ey;) de los carbones activados, calculados segin el
método Kubelka-Munk[25, 26, 32].

Carbon E; (eV)

C 3.65+0.03
C-H* 3.36 £0.02
C- ey 3.14+£0.02
C-HO* 3.00+£0.02
C-0 3.04 +0.02
M 3.50+0.02
M-H* 3.13+0.02
M- ey 3.20+0.02
M-HO*® 3.23+0.02
M-0 3.33+0.02
S 3.58 £0.02
S-H* 3.63+£0.02
S- €aq 3.16 +£0.02
S-HO® 2.92+0.02
S-0 2.98 £0.02
w 3.68 £0.02
W-H* 3.35+0.02
W- e 3.15+0.02
W-HO*® 3.10+0.02

W-0 3.23+0.02
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A la vista de los resultados presentados en la Tabla 8, los carbones activados se
comportan como materiales semiconductores y por tanto como materiales fotoactivos en
presencia de radiacion ultravioleta pues todos los valores de E, determinados son
inferiores a 4 eV. Ademas, se observa que el tratamiento con radiaciéon gamma origind
la reduccion en los valores de banda prohibida de los materiales y que, en una misma
serie de carbones comerciales, se cumple que los valores de E, menores se
corresponden con valores de Kog mayores (Tabla 7), especialmente en las series con un
mayor descenso en el band-gap. Es interesante destacar que, la serie Witco es la que
presenta unos rendimientos mayores, aunque sus valores de E; no son los menores del
conjunto de carbones activados. Este hecho podia ser debido a la presencia de
heteroatomos de azufre en la composicion del carbon Witco, el cual presenta mayores
porcentajes de azufre que en el resto de series de carbon (Tabla 3). La presencia de
azufre provoca un aumento de 4tomos de carbono con hibridacion sp® de los carbones
[33, 34] la cual facilita el transito de electrones, principales desencadenantes del
proceso fotocatalitico que degrada el compuesto. Este hecho queda demostrado al
observar los valores de la relacién de atomos de carbono con hibridacion sp*/sp® que
presentan los carbones activados (Tabla 5), pues un descenso en el valor de dicha
relacion, es decir, una mayor cantidad de hibridacion spz, favorece el incremento de las
velocidades de reaccion (Kog, Tabla 7). Hay que sefialar que la hibridacion sp® aumenta
en los materiales modificados con radiacion gamma, motivo por el cual suelen presentar
mejores comportamientos en el proceso que se analiza. Por lo tanto, no solo el descenso
en los valores de E, favorece la actividad fotocatalitica de los carbones, sino que hay
que afiadir la cantidad de 4tomos de carbono con hibridacion sp® que tenga el material.
Asi, la serie Witco, aun no siendo la que menores valores de E, presenta, es la que
mejores rendimientos obtiene, gracias a la mayor cantidad de hibridacion sp?, la cual es

elevada incluso en el carbon original.

Al relacionar los valores de E, con las propiedades quimicas de los carbones activados
estudiados, se observo una clara relacion entre el porcentaje de oxigeno superficial.
Como se muestra en la Figura 8, hay que destacar que, para todas las series de carbones,
a medida que aumenta el porcentaje de oxigeno superficial, los valores de E,

determinados disminuyen, mejorando con ello la actividad fotoactiva del material. Cabe
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sefialar que existe un valor de E, a partir del cual no disminuye mas aunque se
incremente el porcentaje de oxigeno superficial, oscilando dicho valor alrededor de 3

eV.
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Figura 8. Relacion entre E, y el oxigeno total superficial del carbon, para las cuatro
series de carbones activados. Ceca (O), Merck (A), Sorbo ([1) y Witco ().

Esta relacion resulta de gran interés en el andlisis del comportamiento del carbon como
semiconductor de particulas cargadas, pues una reduccién del valor de E, en los
carbones, se traduce en una menor de energia que es necesaria para generar la
promocion de electrones. Este hecho indicaria que la introduccion de atomos de oxigeno
en las capas grafénicas, origina un mayor numero de electrones en la capa de valencia,
lo que da lugar a que la energia necesaria para promocionar los electrones, y por tanto

menor valor de E,.

A partir de estos resultados se podria indicar el mecanismo por el cual los carbones
activados presentan actividad fotoactiva. En este sentido, los fotones procedentes de la
luz UV incidirian sobre los carbones activados, generando pares electron-hueco al ser
irradiados con una cantidad suficiente de energia como para que se promuevan
electrones desde la capa de valencia a la capa de conduccion. Los electrones
fotogenerados podrian propagarse a través de las capas grafénicas y alcanzar tanto
moléculas del compuesto adsorbido como moléculas de oxigeno. Los electrones
reducen el O, adsorbido para formar radicales superoxido (037) el cual puede

reaccionar con la molécula de agua, desencadenando la formacion de especies
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radicalarias oxidantes[35] que interaccionaran con el compuesto, contribuyendo a su
degradacion (Reacciones 22-24). Ademas, la presencia de oxigeno adsorbido evita la
recombinacion del electron con el hueco (Reaccion 22), lo que permite la interaccion de
la molécula de agua con el hueco libre y el aumento de la eficiencia del proceso

fotocatalitico.

EEB +02—)05_ (22)
05~ + H,O— HO3 + HO™ (23)
2HOS - 0, + H,0, - 0, + 2HO® (24)

Los huecos (h") son los responsables directos de la generacion de radicales hidroxilo
mediante su interaccion con grupos HO~ de la superficie del carbon y por la captura de
la molécula de agua, para generar iones HO- susceptibles de interaccionar con otros h*

y producir mas radicales hidroxilo (Reaccion 25).

hi, + H,0 - HO® +H* 25)

De esta forma, el DTZ podria oxidarse por la actuacion de los radicales hidroxilo sobre

dobles enlaces, anillos aromaticos o retirando hidrogenos de la molécula (Figura 9).
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Figura 9. Mecanismo de actuacion del carbon activado como fotocatalizador en
presencia de luz ultravioleta.

3.4- Influencia de la presencia de oxigeno disuelto

El oxigeno disuelto desempeia un papel muy importante en los procesos fotocataliticos.
En la Figura 10, se presentan los resultados al llevar a cabo la fotodegradacion en
presencia de carbon como catalizador y burbujeando nitrogeno para evitar la presencia
de oxigeno disuelto. Los resultados muestran que la velocidad de eliminacion del DTZ
mediante el sistema UV/CA se ve afectada considerablemente por este parametro,
disminuyendo la velocidad de eliminacion al eliminar el oxigeno de la disolucion. De
hecho, se puede observar como los porcentajes de degradacion obtenidos para los
distintos carbones en ausencia de oxigeno disuelto se igualan y se van aproximando a la
degradacion debida a la fotolisis. Este hecho confirma el mecanismo propuesto
anteriormente ya que la inexistencia de oxigeno disuelto en el medio, provoca un menor

porcentaje de degradacion del compuesto, lo que se debe a que sélo quedaria actuando
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+ , . . : ,
el hueco h™ transformando las moléculas de agua en radicales hidroxilo y se estaria
produciendo el efecto de recombinacién electron-hueco, ya que no hay oxigeno que

actué como atrapador del electron.
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Figural0. Influencia del oxigeno disuelto en la degradacion de DTZ mediante el
proceso UV/CA. Fotolisis directa (%), UV/S-0 con oxigeno disuelto ([1), UV/S-0 sin
oxigeno disuelto (M), UV/W-¢,q con oxigeno disuelto (A), UV/W-¢7q sin oxigeno
disuelto (A). [DTZ]o=25 mg-L™"; pH 6.5; T 298K.

Estos resultados explicarian el hecho de que la actividad sinérgica disminuyese en
funcién del tiempo de tratamiento observado en la Figura 6. El consumo del oxigeno
disuelto a medida que aumenta el tiempo de tratamiento provoca una disminucion de la

actividad sinérgica del carbon activado en el sistema UV/CA.
3.5- Reutilizacion de carbones activados en el proceso UV/CA

Por ultimo, se analizd un aspecto mas que debe cumplir el carbon activado, si esta
actuando como fotocatalizador, y es la prolongacion de su actividad en el tiempo. Para
ello, a diferentes concentraciones de DTZ, se estudio la capacidad fotocatalizadora de
los carbones W, W-e,q, S y S-0, recuperandolos y reutilizdndolos en un nuevo
experimento de fotodegradacion y se analizaron las propiedades quimicas y texturales
de los carbones sometidos a tratamiento de radiacion UV. Cabe resaltar, el hecho de que
estos carbones reutilizados presentan anulada su capacidad de adsorcion. Los resultados

obtenidos se presentan en la Figura 11 y en las Tablas 9 y 10. Asi, se puede observar
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que, todos los carbones activados reutilizados presentaron una actividad similar a los

obtenidos para los carbones originales (Figura 11).
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Figurall. Influencia de la reutilizacion de carbones en el proceso de eliminacion del
DTZ mediante UV/CA. A) Serie Sorbo: UV/S (), UV/S reutilizado (©), UV/S-0 (A),
UV/S-0 reutilizado (©); B) Serie Witco: UV/W (O), UV/W reutilizado (©O), UV/W-¢"yq
(A), UV/W-e, reutilizado (&). [DTZ]p= 25 mg-L'; pH 6.5; T 298K; Tiempo de
experimentacion 15 minutos; Smg carbon en 30 ml de disolucion. A=253.70nm.

Por otro lado, se observd que la radiacion UV no produce modificacién alguna de la
porosidad, presentando las muestras valores muy similares (Tabla 9). Ademas, se
analiz6 por XPS, la quimica superficial de los carbones de la serie witco después de su
exposicion durante 3 y 15 minutos de radiacion UV; estos resultados se muestran en la
Tabla 10 e indican la inexistencia de modificaciones en la superficie del carbon tras su
interaccion con los agentes que intervienen en el proceso, constituyendo ésta una prueba
mas del papel que desempeiia el carbon activado como fotocatalizador al incidir sobre €l
radiacion luminosa. Estos resultados pondrian de manifiesto que la actividad
fotocatalitica del carbon activado se mantiene y que la radiacion UV no produce

modificaciones quimicas ni texturales sobre el material.

th”
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Tabla 9. Caracteristicas texturales de los carbones activados irradiados con luz UV (A =
253.70 nm). Tiempo de exposicion 15 minutos.

SBET” Vi(N))®  Dp(Ny)© Sext”

Carboén ) ) ) Vo(N2)/Vo(CO»)?
W 792 0.39 1.96 20.23 1.39
W-0 796 0.40 1.95 20.20 1.40

9 Area superficial determinada por isotermas de adsorcion de N, a 77K. °)

Volumen total de poros calculado para p/pe= 0.99;° Anchura media de poros
determinada para un modelo cilindrico. 9 Superficie externa determinado
por el método t. © Relacion entre el volumen total determinado por N (77K)
y por CO; (273 K).

Tabla 10. Grupos oxigenados presentes en la superficie del carbon tras su irradiacion
con luz UV. pH 6.5; T 298K; Tiempo de muestreo: 3 y 15 minutos. A=253.70nm.

Tiempo C=0 Ph-OH, C-O

Carbodn de ( in::))na) (Esthe.r, g:g}-lc’ (es,th(?r, (00/};
muestreo Carbonilo) anhidrido)
W 0 31.95 21.27 24.36 11.15 3.42
W 3 25.83 26.33 25.51 10.61 4.69
W 15 24.87 28.76 21.52 15.39 5.22
W-H* 0 32.93 23.68 21.91 11.11 4.87
W-H* 3 28.45 24.12 24.04 12.38 4.96
W-H* 15 31.85 24.11 18.68 12.39 4.72
W-eaq 0 31.24 20.20 21.16 14.77 5.46
W-eaq 3 37.14 26.88 17.94 7.85 5.47
W-eaq 15 33.13 19.89 22.23 13.96 5.12
W-HO*® 0 33.18 25.42 10.35 21.93 6.78
W-HO*® 3 32.42 24.54 18.36 14.90 5.92
W-HO*® 15 34.38 27.48 15.00 15.22 6.33
W-0 0 31.05 21.50 21.28 14.51 5.48
W-0 3 34.70 24.82 19.16 11.09 5.40

W-0 15 31.78 22.83 23.16 11.12 5.73
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4. CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos muestran que la velocidad de fotodegradacion directa del DTZ

no se ve influenciada por el pH de la disolucion.

La presencia del carbon activado durante el proceso de degradacion del DTZ, acelera
considerablemente la velocidad de eliminacion del mismo, independientemente del
carbon activado utilizado. Los resultados obtenidos indican que es el carbén comercial
Witco es el carbon que presenta un mayor efecto sinérgico en el proceso de eliminacion
del DTZ mediante el proceso UV/CA, con mas de un 53 % de contribucion sinérgica

después del primer minuto de tratamiento.

Los resultados indican que, independientemente de la muestra de carbon activado
considerado, la actividad sinérgica del mismo se ve potenciada por el tratamiento con

radiacion gamma.

No se observo una clara relacion entre las propiedades texturales y quimicas de los

carbones activados utilizados y su contribucion sinérgica, si bien es interesante destacar

que las muestras que presentaban mayor porcentaje de oxigeno superficial y entre ellas,

las que tenian mayor porcentaje de grupos de esther, anhidridos asi como mayor
. , . . .y 2 .

porcentaje de 4&tomos de carbono con hibridacion sp”, son las que potencian en mayor

medida, la actividad sinérgica del carbon activado.

La determinacion del badn-gap de los carbones activados utilizados demostrd que estos
materiales se comportan como materiales semiconductores y por tanto, como materiales
fotoactivos en presencia de radiacion ultravioleta pues todos los valores de E,
determinados son inferiores a 4 eV. Ademads, se observa que el tratamiento con
radiacion gamma origind la reduccién en los valores de banda prohibida de los
materiales y que, en una misma serie de carbones comerciales, se cumple que los
valores de E; menores se corresponden con valores de Ko mayores. Hay que sefialar que

el porcentaje de atomos de carbono con hibridacion sp® aumenta en los materiales
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modificados con radiacion gamma, motivo por el cual suelen presentar mejores

comportamientos en el proceso.

Por ultimo cabe destacar que i) los carbones activados reutilizados presentaron una
actividad similar a los obtenidos para los carbones originales ii) la presencia de oxigeno
disuelto potencia la velocidad de eliminacion del DTZ mediante UV/CA vy ii) los
carbones activados no sufren ninguna modificacion quimica y textural por la accion de

la radiacion UV.

A partir de estos resultados, se pudo proponer el mecanismo de accion del carbon
activado en el proceso fotocatalitico de eliminacion del DTZ, donde el carbon activado
acttia como fotocatalizador promoviendo electrones de la capa de valencia a la de

conduccion y potenciando la generacion de radicales HO™ en el medio.
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CONCLUSIONES GENERALES

La revision bibliogréafica realizada en esta Tesis Doctoral describe la relevancia
ambiental asi como los procesos mas recientes aplicados para llevar a cabo la
eliminacién del diatrizoato de sodio del agua destinada a consumo humano, aguas
residuales, lodos y suelos. En general, el compuesto seleccionado se suelen encontrar en
concentraciones muy variadas, siendo considerado como responsable de la generacién
de materia organica bioasimilable halogenada. La revision realizada muestra también
que hay numerosos procesos utilizados para la eliminacion de estos compuestos de los
diferentes medios, destacandose los procesos quimicos y bioldgicos, sin embargo son
los procesos de oxidacion avanzada y las diferentes combinaciones de los mismos los

mas eficaces en la eliminacién de los compuestos estudiados.

Los resultados obtenidos muestran que la eficacia del proceso del eliminacion del
diatrizoato mediante sistemas basados en sales de Fe (VI) muestran una elevada
dependencia del pH de la disolucién, obteniéndose una constante de velocidad mas
elevada, 1.74x10> M* s cuando en el medio predomina la especie ferrato de
dihidrogeno. Es importante indicar que en el reactivo Fenton el porcentaje de DTZ
eliminado es independiente de la concentracion inicial de Fe?*, siendo la concentracion
inicial de perdxido hidrogeno la variable que mas influye en el proceso de eliminacion.
Por el contrario, en el sistema Fenton-like influyen tanto la concentracion inicial de Fe®*
como la concentracion inicial de H,O,. Ademas, para una misma concentracion inicial
de diatrizoato y una concentracion de H,O,, Fe** y Fe3+ de 5 mg L™, el porcentaje
degradado de diatrizoato es mas elevado por el sistema Fenton-like que por el sistema

Fenton.

En relacion a los procesos de oxidacion avanzada basados en el uso de radiacion UV, se
ha observado que el sistema UV/H,0, muestra una fuerte dependencia del pH y de la
concentracion inicial de H,0,, presentando un efecto sinérgico favorable a
concentraciones inferiores a 10.0 mM de H,O,. Por otro lado, el sistema UV/K;S,;0s
muestra una mayor eficiencia que el sistema UV/H,0,, alcanzandose con el primero de
ellos, una mayor constante de velocidad. Al estudiar la influencia que ejerce la matriz en

los distintos PAOs considerados, se observa que, en los sistemas basados en sales de
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hierro, disminuye notablemente el porcentaje de diatrizoato degradado, mientras que en
los sistemas en los que se emplea radiacion UV, se incrementa notablemente el
porcentaje degradado de diatrizoato, asi como la velocidad de reaccion ya que la
presencia de NOM vy iones sulfato en SW, en las concentraciones determinadas,

favorecen el proceso de eliminacion.

La determinacion de las contantes de velocidad del diatrizoato con los radicales
hidroxilo, los electrones solvatados y los &tomos de hidrégeno (principales productos
generados en el proceso radiolitico del agua) ponen de manifiesto que la radiolisis se
presenta como una alternativa prometedora en la eliminacion de contaminantes
orgénicos de las aguas. Los resultados obtenidos indican que la degradacion del
diatrizoato aumenta a medida que se incrementa la dosis. Ademas, se observd como la
eficiencia del proceso disminuye con forme aumenta el tiempo de exposicion. La
constante de dosis es independiente de la tasa de dosis en el rango estudiado y depende
ligeramente del pH de la disolucidn. Los resultados obtenidos sefialan también que
concentraciones bajas de H,O, aumentan la eficacia del proceso, mientras que las
concentraciones elevadas disminuyen significativamente la constante de dosis. Los
resultados obtenidos para las matrices sugieren que son los radicales H' y los radicales
HO" los productos radioliticos involucrados, en mayor medida, en la degradacion del
diatrizoato. Ademas, mediante espectrometria de masas, se han identificado diferentes
subproductos de degradacion los cuales indican las vias de transformacion del
diatrizoato por sucesivas reacciones de hidrogenaciones y descarboxilacion. Las
cinéticas de toxicidad muestran que tanto el diatrizoato como los subproductos
formados son tdxicos, siendo estos Gltimos méas toxicos que el compuesto de partida.
Los valores determinados del Carbono Organico Total indican que el proceso radiolitico
no mineraliza el diatrizoato y que Unicamente, lo transforma en otros subproductos

estables.

Los resultados obtenidos muestran que el porcentaje de diatrizoato degradado aumenta
considerablemente en el sistema radiacion gamma/carbon activado (GM/CA), frente a
los valores obtenidos en el procedimiento radiolitico en ausencia de carbon activado,
siendo este comportamiento dependiente del carbon activado empleado. Asi, en primer

lugar, se optimizé la cantidad de carbon activado necesaria para maximizar la cantidad
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de compuesto eliminado mediante el sistema GM/CA. Los valores de las constantes de
degradacion determinadas para el sistema radiacion gamma/carbon activado son
superiores a las obtenidas para el proceso radiolitico, dandose un efecto sinérgico que
favorece la eliminacion del contaminante. Este efecto sinérgico observado es
independiente de las propiedades texturales del carbon activado, no asi de su
composicién quimica, siendo los carbones con un mayor contenido en oxigeno
superficial y, concretamente, mayor contenido en grupos quinona, los que presentan una
mayor actividad sinérgica. Ademas, es interesante destacar que para que se produzca el
efecto sinérgico por parte del carbon activado, es necesario que exista interaccion
electrostatica adsorbente-adsorbato, ya que cuando dicha interaccion se ve dificultada el

efecto sinérgico no se produce.

La presencia del carbon activado durante el proceso de fotodegradacion del diatrizoato,
acelera considerablemente la velocidad de eliminacion del mismo, independientemente
del carb6n activado utilizado. Los resultados obtenidos indican que es el carbén
comercial Witco es el carbdn que presenta un mayor efecto sinérgico en el proceso de
eliminacién del diatrizoato mediante el proceso Ultravioleta/Carbén activado, con mas
de un 53 % de contribucion sinérgica después del primer minuto de tratamiento. Los
resultados indican que, independientemente de la muestra de carbon activado
considerada, la actividad sinérgica del mismo se ve potenciada por el tratamiento con
radiacion gamma. No se observo una clara relacion entre las propiedades texturales y
quimicas de los carbones activados utilizados y su contribucion sinérgica, si bien es
interesante destacar que las muestras que presentaban mayor porcentaje de oxigeno
superficial y entre ellas, las que presentaban mayor porcentaje de grupos de esther,
anhidridos asi como mayor porcentaje de atomos de carbono con hibridacién sp?, son
las que potencian, en mayor medida, la actividad sinérgica del carbon activado. La
determinacion del band-gap de los carbones activados utilizados demostrd que estos
materiales se comportan como materiales semiconductores y por tanto como materiales
fotoactivos en presencia de radiacion ultravioleta pues todos los valores de E
determinados son inferiores a 4 eV. Ademas, se observa que el tratamiento con
radiacion gamma origind la reduccion en los valores de banda prohibida de los
materiales y que, en una misma serie de carbones comerciales, se cumple que los

valores de Eq menores se corresponden con valores de Ko mayores. Hay que sefialar que
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el porcentaje de 4tomos de carbono con hibridacién sp? aumenta en los materiales
modificados con radiacion gamma, motivo por el cual suelen presentar mejores
comportamientos en el proceso. Por Gltimo cabe destacar que i) los carbones activados
reutilizados presentaron una actividad similar a los obtenidos para los carbones
originales ii) la presencia de oxigeno disuelto potencia la velocidad de eliminacion del
Diatrizoato mediante Ultravioleta/Carbon activado y iii) los carbones activados no
sufren ninguna modificacion quimica y textural por la accion de la radiacion
ultravioleta. A partir de estos resultados se pudo proponer el mecanismo de accion del
carbon activado en el proceso fotocatalitico de eliminacion del diatrizoato, donde el
carbén activado actia como fotocatalizador promoviendo electrones de la capa de

valencia a la de conduccién potenciando la generacion de radicales HO® en el medio.





