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Capitulo I

Introduccion



I-1.- Humus, materia orgdnica y sustancias humicas.

El suelo es un sistema complejo de muchos componentes (organismos vivos, material
organico e inorgdnico) que interactuan entre si, y sus propiedades son el resultado de dicha
interaccion. La materia organica del suelo (MOS) es una mezcla heterogénea que incluye tejidos
de origen animal y vegetal, sus productos de descomposiciéon parcial resultantes de las
transformaciones microbiologicas y quimicas del proceso de humificacion, material organico de
alto peso molecular (como por ejemplo polisacaridos y proteinas) y sustancias simples (como
aminoacidos, lipidos y monosacaridos).

Suele clasificarse a la materia organica del suelo en sustancias humicas (SH) y sustancias
no-humicas. Estas ultimas incluyen todas la sustancias clasificables (carbohidratos, lipidos,
péptidos y aminodcidos, etc.), mientras que las sustancias hiimicas incluyen el resto del material

organico. La distribucion de la materia organica del suelo se muestra en el siguiente esquema:

Componentes organicos del suelo

Organismos vivos Materia organica del suelo
Sustancias Sustancias
humicas no humicas

Figura 1.1: Clasificacion de los componentes organicos del suelo.

Las SH son un conjunto de sustancias coloreadas de alto peso molecular formadas por
procesos bioquimicos a partir de residuos de origen animal o vegetal, bastante resistentes a la
degradacion microbiolégica o quimica (por lo que también se denominan materia organica
refractaria). El término SH suele utilizarse como nombre genérico para describir al material
coloreado del suelo o a las fracciones que se obtienen en base a sus caracteristicas de solubilidad:
acidos humicos (AH), 4cidos fulvicos (AF) y huminas. Las SH estan compuestas por
aproximadamente 50 % de C, entre un 35-45% de O, 5% de H, 3% de N y S [Thurman, 1985;
MacCarthy, 2001]. Los principales grupos funcionales presentes incluyen grupos acidos

carboxilicos y OH fendlicos.



Se han empleado numerosos métodos para la caracterizacion de las SH. El principal
problema en la caracterizacion de su funcionalidad es que la macromolécula debe fraccionarse en
unidades mds pequefias. Estas técnicas son generalmente dificultosas y consumen mucho tiempo
de analisis, y ademads alteran la estructura y algunas funciones de las SH, como por ejemplo la
adsorcion de contaminantes. Por ello, se han utilizado técnicas espectroscopicas para el estudio de
su estructura y funcionalidad, las que son mas simples y no destructivas [Chin y col., 1994;

Hautala y col., 2000; Chen y col., 2002].

La MOS y la materia organica disuelta (MOD) se encuentran en equilibrio dinamico. La
MOD presente en las aguas naturales varia segin la ubicacion, la geoquimica del lugar, la época
del ano, el tipo de agua, etc. El contenido de carbono organico disuelto (COD) en aguas
subterraneas y marinas es del mismo orden, siendo los valores medios de 0.7 y 1 mg/L,
respectivamente [Thurman, 1985]. Se han observado valores de COD de hasta 15 mg/L en aguas
submarinas, mientras que en aguas marinas el intervalo es mas acotado, generalmente de 0.3 - 2.0
mg/L. En aguas de lagos y rios las variaciones en el COD son mucho mayores, pero generalmente
las concentraciones estan por debajo de los 10 mg/L [Thurman, 1985]. En los ambientes acuaticos,
la masa de COD es mayor que la masa de organismos [Thomas, 1997].

La MOD de aguas naturales de la region boreal consiste principalmentre de SH, llegando
a valores del 90 % de la MOD, mientras que el promedio global es de cerca del 50 % [Thurman,

1985; Kronberg, 1999].

Uno de los inconvenientes en el estudio de estas sustancias es la falta de definiciones
precisas en algunos términos, y su utilizaciéon como sinénimos. Por ejemplo, se ha empleado el
término humus para designar a la MOS, es decir a todo el material organico presente en el suelo

incluyendo las SH. Sin embargo, en la actualidad es utilizado para representar solamente a las SH.

Propiedades de las sustancias humicas

Las SH son un conjunto de polimeros de alto peso molecular relacionadas entre si, y sus
diferentes propiedades pueden explicarse por las variaciones en el peso molecular, el tipo y
nimero de grupos funcionales (carboxilo, fenol, etc.) y el grado de condensacion. En la Figura 1.2
se muestran las relaciones que existen entre las tres fracciones que la componen. En ella puede
verse que el contenido de C y O, la acidez y el grado de condensacion cambian sistematicamente

con el peso molecular.



Sustancias humicas

(polimeros pigmentados)

.
-~ TN

Acidos fulvicos Acidos humicos Huminas

Amarillo Amarillo -
claro marron

Gris - negro Negro

Aumento de la intensidad del color — =——p
Aumento en el grado de condensacion =
2000 ==——— Aumento en el peso molecular =) 300000
459, =— Aumento en el contenido de C =———————) 65 %
48 % <= Disminucion en el contenido de O 30 %
1400 = Disminucion en la acidez intercambiable === 500
<4— Disminucion en el grado de solubilidad

Propiedades quimicas de las sustancias humicas (Stevenson, 1994)

Figura 1.2: Propiedades fisicoquimicas de las SH.

Acidos Himicos: fraccion de las SH que no es soluble en soluciones acuosas acidas (pH
< 2) pero si es soluble a valores mayores de pH. Puede extraérselas del suelo con diferentes
reactivos. Son la mayor fraccion extraible de las SH del suelo. Presentan una coloracion entre
marrén 0scuro y negro.

Acidos Fulvicos: fraccion de las SH que es soluble en soluciones acuosas a cualquier
valor de pH. Se las separa de los AH por acidificacién, y los AF permanecen en solucion. Son de
color amarillo-amarronado.

Huminas: fraccion de SH insoluble en agua a cualquier valor de pH. Son de color negro.

Los AF son de menor peso molecular, contienen mayor proporcion de O y menor
proporcion de C que los AH [Thurman, 1985; Karanfil y col., 1996]. Los AF contienen ademas
mas grupos funcionales &cidos, principalmente grupos carboxilico (COOH). La acidez total de los
AF (900 - 1400 meq/100g) es considerablemente mayor que la de los AH (400 - 870 meq/100g).

Otra diferencia importante es que el oxigeno en los AF se encuentra asociado
principalmente a grupos funcionales conocidos (COOH, OH, C=0), mientras que en los AH esta
en una alta proporcion como componente estructural. Los AF son mds abundantes que los AH en
aguas naturales. Por ejemplo en América del Norte las proporciones de AF y AH respecto al total

del COD son 54 - 68% y 13 - 29%, respectivamente [Ma y col., 2001].
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Observaciones de AH extraidos de diferentes suelos realizadas al microscopio electronico
[Drozd, 1978] muestran que éstas poseen estructura polimérica, en forma de anillos, cadenas, y
clusters. El proceso de humificacion es el principal responsable de la estructura espacial de las SH
en la nanoescala y de su tamafio, que se encuentra en el intervalo de 60 a 500 A. Como ya fue
mencionado, las SH consisten de una mezcla heterogénea de compuestos que no pueden
englobarse en una formula estructural sencilla.

Se postuld para los AH una estructura macromolecular aromatica compleja con
aminoacidos, azlcares, péptidos y compuestos alifaticos que participan en la unidon entre grupos
aromaticos. La estructura, que se muestra en la Figura 1.3, contiene grupos OH fendlicos,

estructuras quinonicas, N y O como puentes y grupos COOH aromaticos.

H(|3=O
COCH COCH COCH (HC-OH)y (azucar) H
HO 1 He =0 O-’ o) OH
R—CllH ',H\ [ o COOH
0 NG g o 9 | = = |
HO )—4 -
oH  OH / /N S N 0 RN
0 Pan N ety ] v COOH
M= Q -
o NH
R—CH © o
C=0  (peptido)
Estructura modelo del acido hiimico lilH

(Stevenson, 1982)

Figura 1.3: Estructura modelo del AH.

La estructura modelo del AF (modelo de Buffle) contiene estructuras aromaticas y

alifaticas, ambas muy sustituidas con grupos funcionales oxigenados, como se ve en la Figura 1.4.

OH COOH ?HZDH
HOOC Ctz CH CH
¢’ el
| CH,—COOH
HOOC CH, CHOH

™ TN
COOH OH CHz—flll COOH

Estructura modelo del acido falvico O
(Buffle, 1977)

Figura 1.4: Estructura modelo del AF.

La composicion elemental de las diferentes fracciones de las SH se muestran en la Tabla

1.1 [Kononova, 1966].



Tabla 1.1: Composicion elemental de las SH.

. % (en base a material seco y sin cenizas)
Sustancias
C H (0) N
Acidos Humicos 52-62 3,0-5,5 30-35 3,5-5,0
Acidos Fulvicos 44 - 49 3,5-5,0 44 - 49 2,0-4,0
Huminas 54 -65 32-7.6 28 -32 20-42

Estructura macromolecular de las SH.

A pesar de la heterogeneidad de las SH, se han encontrado muchas similitudes entre
muestras de distintos origenes. Por ejemplo, la composicion elemental de los AH y AF de varios
origenes son similares, a pesar de que las funcionalidades puedan variar mucho entre ellas
[MacCarthy, 2001]. La estructura macromolecular secundaria de las SH es muy importante en la
sorcion y asociacidn con compuestos organicos. Se postuld que la estructura secundaria de las SH
contiene dominios pseudomiscelares del tipo de jaulas, de naturaleza hidrofobica con alto
contenido de grupos aromaticos [Wershaw, 1986; Engebretson y von Wandruszka, 1994]. Las
pseudomicelas se consideran similares a las micelas verdaderas, pero mas grandes y sueltas, con
un nucleo hidrofébico y estructuras hidrofilicas en la superficie. Ademds, se supone que las
pseudomicelas son las responsables de la asociacion con los productos quimicos organicos
hidrofobicos.

La estructura secundaria de las SH se ha demostrado que varia con las condiciones
fisicoquimicas del agua en que se encuentran [Ghosh y Schnitzer, 1980; Aho y Lehto, 1984;
Tsutsuki y Kuwatsuka, 1984; Engebretson y von Wandruszka, 1994; Ephraim y col., 1995]. En
condiciones de baja fuerza idnica, alto pH y baja concentracion de MOD, las SH son moléculas
extendidas, lineales, flexibles y de alto peso molecular. Mientras que en condiciones de alta fuerza
i6nica, bajo pH y alta concentracion de MOD, las SH son esferas globulares compactas. Ademas,
con el aumento de fuerza idnica, el radio de los coloides disminuye [Warwick y col., 2001]. Las
variaciones de tamafio y forma de las SH causadas por los cambios en las propiedades
fisicoquimicas de la solucion también se han visualizado espectromicroscopicamente [Myneni y
col., 1999].

En condiciones alcalinas, los grupos funcionales principales (-COOH, -OH) se encuentran
disociados y la repulsion entre las cargas negativas dificulta la formacion de los dominios
hidrofobicos [Engebretson y col., 1996]. Cuando la solucion se acidifica, se neutralizan las cargas
negativas, se forman los dominios hidrofébicos. Por lo tanto, la adsorcion de productos quimicos

organicos a las SH es mayor a bajo pH [Kukkonen, 1991b; Schlautman y Morgan, 1993].



Estudios previos también han demostrado que los efectos de la fuerza idnica dependen de
los iones usados para ajustarla y de las propiedades de la MOD. Un aumento en la concentracion
de NaCl aumenta la asociacién con sustancias orgéanicas, probablemente debido al efecto de la
salinidad de la solucion [Gauthier y col., 1986; Jota y Hassett, 1991]. Sin embargo, Schlautman y
Morgan [Schlautman y Morgan, 1993] demostraron que la adsorcién de hidrocarburos aromaticos
policiclicos a SH disminuia con el aumento de la concentracion de NaCl, en ensayos a pH fijos
entre 4 y 10. Otros estudios también han demostrado la disminuicién de la asociacion por el
incremento de la fuerza idnica [Gauthier y col., 1986; Murphy y col., 1994; Jones y Tiller, 1999].
Esta disminucion se relaciona con los cambios estructurales que ocurren con el aumento de fuerza
10nica, tales como la formacion de esferas compactas de SH con el aumento de la concentracion de
iones en la solucion. La formacién de esferas compactas obstaculiza el acceso de compuestos
orgéanicos a los dominios hidrofobicos e incluso impide la formacion de estos dominios.

La adicion de iones metalicos como Ca®" o Mg®" a la solucién, disminuye las fuerzas
repulsivas entre los grupos funcionales disociados, expandiendo los dominios hidrofébicos y
aumentando de la adsorcion de compuestos organicos [Schlautman y Morgan, 1993; Engebretson
y col., 1996]. Sin embargo, bajo condiciones acidas (pH < 4) el efecto de los iones metélicos es
despreciable, puesto que los grupos se encuentran sin disociar.

El aumento de la temperatura genera un enrollamiento intramolecular de las SH, que
resulta en estructuras pseudomicelares mas rigidas [Engebretson y von Wandruszka, 1994]. Se ha
demostrado que para la mayoria de los compuestos organicos las constantes de asociacion a las SH
aumentan al disminuir la temperatura [ten Hulscher y Cornelissen, 1996; Liiers y ten Hulscher,
1996], sin embargo su efecto no es muy marcado [Jota y Hassett, 1991]. Los compuestos
orgadnicos pueden interaccionar con las SH de varias maneras, incluyendo intercambio idnico,
puentes de hidrégeno, transferencia de carga, union covalente o la adsorcion hidrofébica y el

reparto, dependiendo del tipo de producto quimico [Senesi y Chen, 1989; Piccolo, 1994].

Formacion de las sustancias humicas.

Se postularon diferentes teorias para la formacién de las SH durante la descomposicion de
restos de origen animal o vegetal. La teoria cldsica postulada por Waksman, sostiene que las SH
provienen de la modificaciéon de ligninas. En la actualidad la mayoria de los investigadores apoya
los mecanismos que involucran a las quinonas. En la naturaleza deben considerarse los cuatro
mecanismos, incluyendo la via de condensacion de azlicares y aminas, como igualmente probables
para la sintesis de acidos himicos y fulvicos. Las cuatro vias pueden ocurrir en cualquier tipo de

suelo, pero segun las condiciones ambientales prevalecera alguna de ellas sobre el resto. En suelos



poco drenados y en sedimentos humedos predomina la via de las ligninas, mientras que en suelos

forestados es mas importante la via de los polifenoles.

Teoria de la lignina: por muchos afios se pensé que las SH se originaban a partir de la
descomposicion de la lignina. De acuerdo a esta teoria, la lignina es utilizada en forma incompleta
por los microorganismos del suelo, y el residuo pasa a formar parte del humus. Entre las
modificaciones sufridas en la lignina se incluyen la pérdida de grupos metoxi (OCH3) para generar
OH fendlicos, y la oxidacién de cadenas alifaticas para formar grupos carboxilo (COOH). Este
material modificado sufre posteriormente otros cambios para generar primero AH y luego AF.
Waksman describe esta teoria, la que se resume en la Figura 1.5, y cita como evidencia para
corroborarla que tanto las ligninas como los AH son dificilmente degradados por la mayoria de las
bacterias y los hongos, que ambos son parcialmente solubles en alcohol y piridina, precipitan en
medio acido y son solubles en medio alcalino, que ambos presentan grupos metoxi, que ambos son
acidos en medios naturales, que cuando se calientan ligninas en medio alcalino se transforman en

AH metoxilados, y que los AH poseen propiedades similares a las ligninas oxidadas.

Ligninas

sl Ataque por
oques <: micro - >
Restos
estructurales de organismos

las ligninas - Pérdida de CH3
- Oxidacion
- Condensacion

con compuestros
nitrogenados

Posterior
utilizacion por I Acidos humicos I
microorganismos

l Fragmentacion

I Acidos fulvicos I

Teoria de la lignina (Waksman, 1932)

Figura 1.5: Teoria de la lignina.

Teoria del polifenol: Esta teoria incluye dos mecanismos cuya diferencia es el origen de

los polifenoles. En uno de los mecanismos, los aldehidos y acidos fendlicos, que se generan



durante la degradacion de ligninas por los microorganismos del suelo, producen quinonas por
reacciones enzimaticas, las que se polimerizan para formar macromoléculas del tipo de las SH.

El otro mecanismo es similar, excepto que los compuestos polifenodlicos son sintetizados
por microorganismos a partir de sustratos distintos de la lignina (por ejemplo celulosa). Los
polifenoles son luego oxidados enzimaticamente a quinonas y posteriormente convertidas en SH.
De acuerdo a estos conceptos, las quinonas provenientes de la lignina y las sintetizados por los
microorganismos son los bloques principales a partir de los cuales se forman las SH. La formacion
de compuestos de color oscuro a partir de reacciones en las que participan quinonas ya fue
observado en la formacion de melanina.

El rol de los microorganismos en la formacion de polifenoles fue enfatizado por
Kononova, quien propone que las SH son formadas por mixobacterias que degradan celulosa antes
que por descomposiciéon de ligninas. Las etapas que postula Kononova (Figura 1.6) para la
formacion de las SH son:

e Primero la degradacion total por los hongos del suelo de carbohidratos simples, y parcial de
proteinas y celulosa de la médula radicular y el cortex de restos de plantas.

e Luego la celulosa del xilema es degradada por mixobacterias aerdbicas. Los polifenoles
sintetizados por estas bacterias son oxidados posteriormente a quinonas por la enzima
polifenoloxidasa, y por ultimo las quinonas reaccionan con compuestos nitrogenados para

formar SH.

Ligninas

Celulosa y otras
Ataque por sostancias no ligninas

microorganismos

1

Utilizaciéon por
microorganismos

/

Polifenoles

Aldehidos y
acidos fenolicos

Posterior utilizacion
por microorganismos y
oxidacion a CO, v

Polifenooxidasa

Quinonas
ACompuestos nitrogenados

Acidos humicos Acidos fulvicos

Teoria de los polifenoles (Stevenson, 1982)

Figura 1.6: Teoria de los polifenoles.



Condensacion de azucares y aminas: de acuerdo a esta teoria, los azlcares y
aminoacidos generados en el metabolismo microbiano, son condensados por una via no enzimatica
para generar polimeros pardos del tipo de los formados durante la deshidratacion de ciertos
productos alimenticios a temperaturas moderadas. La principal objecion a esta teoria es que a
temperatura ambiente las reacciones de condensacion son muy lentas. Sin embargo, los cambios
climaticos y la presencia de ciertos minerales pueden catalizarlas.

La reaccion de condensacion inicial entre grupos aldehido de los azlicares y las aminas
genera glicosilaminas N-sustituidas, las que posteriormente reaccionan para dar 1-amino-desoxi-2-
cetosa N-sustituidas, aldehidos y cetonas de 3 carbonos (acetol, diacetilo, etc.), hydroximetil
furfurales y enedioles o reductonas. Todos estos compuestos son muy reactivos y polimerizan

rapidamente en presencia de aminas para generar productos pardos.

Funcciones de la materia organica.

La materia organica contribuye al desarrollo de las plantas por sus efectos en las
propiedades fisicoquimicas y biologicas del suelo. Tiene funciones:

Nutricionales: Es una fuente de N, P y S para el desarrollo de las planta, a través de su
mineralizacion por los microorganismos del suelo. Ademas afecta el suministro de nutrientes de
otras fuentes (por ejemplo, la MOS es una fuente de energia para las bacterias fijadoras de N).

Biologicas: La MOS es una fuente de C y energia para los microorganismos y animales.
El numero de bacterias, hongos y actinomicetes esta fuertemente relacionado con el contenido de
humus del suelo. Por otro lado, las cantidades de lombrices y otros animales estan relacionadas
con la cantidad de restos vegetales presentes en el suelo. Algunas sustancias organicas del suelo
tienen efectos fisioldgicos directos en el crecimiento vegetal. Por ejemplo, algunos polifenoles
poseen propiedades fitotoxicas. Mientras que otros compuestos, como las auxinas promueven el
desarrollo de plantas. Algunos compuestos bioldgicamente activos, como los antibioticos y ciertos
acidos polifenolicos, promueven la habilidad de algunas plantas de resistir el ataque de
microorganismos fitopatdgenos. Por otro lado, su incidencia estd influenciada por la MOS,
prevaleciendo el desarrollo de los microorganismos saprofitos respecto de los patogenos en suelos
con alto contenido de MO.

Fisicas y fisico-quimicas: Promueve la estructura del suelo, mejorando su aireacion, la
retencion de agua y su capacidad buffer y de intercambio de iones. La adicién de residuos
organicos facilmente degradables permite la sintesis de compuestos organicos complejos a los que
se unen particulas del suelo formando agregados, los que ayudan a mantener la porosidad y la

granulosidad del suelo. Esto facilita la percolacion del agua y el suministro continuo de oxigeno



necesario para el desarrollo de las plantas. Ademas, las SH aumentan la resistencia del suelo a la
erosion. Del total de la capacidad de intercambio cationico, entre el 20 y el 70 % corresponde a las
SH coloidales. La MOD, y especialmente las SH, contribuyen significativamente a la acidez de las
aguas naturales. Los acidos orgénicos de la MOD son los principales responsables del bajo pH de
los lagos finlandeses, mientras que en Norteamérica la causa es la lluvia acida y las actividades
antropogénicas [Kortelainen, 1999]. La acidez total de las fracciones de humus aisladas de suelo se
encuentra en el intervalo de 300 a 1400 meq/100 g. Las SH exiben una amplia capacidad buffer, en
un amplio intervalo de pH.

Rol Ecologico. La MOD atenua la luz visible y ultravioleta (UV) en aguas naturales
[Jones y Arvola, 1984; Huovinen y col., 2000]. La absorcién de la luz por SH aumenta a medida
que disminuye la longitud de onda [Scully y Lean, 1994], y es mas importante en la regiéon UV de
alta energia donde sus efectos son mas peligrosos. La atenuacion de la luz disminuye el desarrollo
de organismos autotrofos. Ademas, durante los procesos fotoquimicos de degradacion de la MOD
se generan especies reactivas dafiinas [Frimmel, 1994]. La degradacion fotoquimica de la MOD
consume oxigeno, y por lo tanto la luz solar disminuye la oxigenacion de las aguas naturales con
alto contenido de MOD [Lindell y Rai, 1994]. Sin embargo, la mayor parte de la energia de la luz
solar es transformada en calor [Miinster y col., 1999]. Como la luz puede penetrar solo las capas
superficiales de los lagos de aguas con alto contenido de MOD, se calienta la capa superficial y se
genera una estratificacion térmica del agua. Esto disminuye el transporte de oxigeno hacia las
capas mas profundas, generando una deficiencia de oxigeno cerca del fondo [Eloranta, 1999].

Las bacterias pueden utilizar algunas fracciones de la MOD como fuente de energia
[Thomas, 1997], las que se denominan en general materia orgdnica (o carbono organico)
asimilable. Mientras que el color de las aguas superficiales esta relacionado con las fracciones de
la MOD de mayor peso molecular (>10000 Daltons), la materia organica asimilable se relaciona
con la de menor tamafio (<1000 Daltons) [Hem y Efraimsen, 2001].

La MOD no es facilmente removible del agua, y durante el proceso de desinfeccion y
potabilizacion del agua se generan compuestos toxicos clorados [Kronberg y Christman, 1989;
Matsuda y col., 1992]. Ademas, durante esta desinfeccion, la MOD se rompe en unidades mas
pequenas, las que son mejores fuentes de energia para los microorganismos [Miettinen y col.,
1996]. Sin embargo, en las regiones boreales donde el contenido de MOD del agua potable es
mayor, el desarrollo de los microorganismos esta limitado por la baja concentracion de nutrientes
inorganicos [Miettinen y col., 1996].

La asociacion con la MOD afecta la distribucion medioambiental de distintos

contaminantes. Distintos procesos como el transporte, la solubilidad, la degradacion, la
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volatilizacion y la biodisponibilidad de compuestos organicos hidrofobicos, estan controlados por

la presencia de MOD [Piccolo, 1994].

I-2.- Fotosensibilizacion y estados excitados. Importancia de estos procesos en

aguas naturales.

El estado energético fundamental de cualquier molécula corresponde a su configuracion o
distribucion electronica de menor energia. Los estados electronicamente excitados de las
moléculas se forman cuando éstas absorben energia, normalmente en forma de luz. En ellos, las
moléculas tienen configuraciones electronicas diferentes y mas energéticas que la del estado
fundamental. [Turro, 1991; Braun y col., 1991]. Los estados excitados presentan configuraciones
electronicas que tienen una duracion limitada, por lo que tienden a regresar al estado fundamental
pasado un corto lapso de tiempo. Este periodo puede tener una duracion comprendida entre los
milisegundos (107 s) y los picosegundos (1072 s), y esta caracterizado por el tiempo de vida (),
que es el tiempo requerido para que el nimero de moléculas excitadas caiga a una fraccion (1/e) de
su valor original. El tiempo de vida es caracteristico de cada estado excitado y del medio que
circunda a las moléculas.

Una molécula presenta un estado energético de caricter singlete cuando sus dos
electrones mas externos se encuentran apareados, es decir, cuando tienen numeros cuanticos de
espin opuestos o antiparalelos. Por otro lado, una molécula presenta un estado energético de
caracter triplete cuando sus dos electrones mds externos se encuentran desapareados o paralelos,
esto es, cuando tienen niimeros cuanticos de espin iguales. Tipicamente, el estado fundamental de
la mayoria de las moléculas organicas suele tener caracter singlete (S0), mientras que los estados
excitados de cualquier molécula pueden tener caracter singlete (S1) o triplete (T1). Un estado
excitado singlete es de mayor energia que su correspondiente estado excitado triplete debido a la
energia de apareamiento electronico necesaria para que los dos electrones mas externos tengan
espines antiparalelos.

Normalmente, toda molécula que absorbe un fotén de luz de longitud de onda adecuada
puede alcanzar alguno de sus estados excitados. Sin embargo, las reglas de la mecanica cudntica
establecen que, en ciertos casos, la probabilidad de absorcion de un fotéon para producir la
excitacion es muy baja, incluso nula. En estos casos, para poblar el estado excitado es necesario
acudir al proceso de transferencia de energia.

La fotosensibilizacion supone la generacion, mediante absorciéon de luz, del estado
excitado de una molécula, llamada fotosensibilizador, de manera que éste, durante el tiempo de

vida de su estado excitado, es capaz de ceder o transferir su exceso de energia a otra molécula
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presente en el medio circundante, obteniéndose un estado excitado de la misma. La nueva
molécula excitada, durante su tiempo de vida, puede reaccionar con otras especies quimicas
existentes en el medio, dando lugar a productos de reaccion o, en caso de que no lo haga, terminara
regresando a su correspondiente estado fundamental tras la liberacion de su exceso de energia al
medio circundante. El uso de la fotosensibilizacién para la produccion de especies reactivas
mediante energia solar permite el desarrollo de nuevas tecnologias fotoquimicas limpias y basadas
en energias renovables, aplicables a la desinfeccion de aguas.

Los procesos fotoquimicos que ocurren en aguas superficiales inducidos por la luz solar
afectan la quimica redox de estas aguas [Zerp, 1980], y la de los contaminantes que se encuentran
disueltos en ellas. Las SH constituyen casi la mitad del COD en aguas naturales y son las
sustancias que mds absorben la luz solar en las aguas naturales. A partir del proceso de absorcién
de luz UV-visible se generan tripletes de las SH [Zerp y col, 1981; Zerp y col, 1985], los que
interaccionan con especies presentes en el agua formando intermediarios reactivos como por

ejemplo:

Oxigeno singulete (02(1Ag)) [Zerp y col, 1981;Wolff'y col., 1981]

Radicales alquilperoxido (RO,*) [Mill y col., 1980: Drapper y Crosby, 1984]

Radicales hidroxilo (*OH) [Mill y col., 1980; Drapper y Crosby, 1984; Haag y
Hoigne, 1985]

Radicales anion superoxido (O,"~) [Cooper y Zika, 1983; Drapper y Crosby, 1983]

En aguas naturales, en presencia de iones Fe(Ill), Cl-, Br~ y HCOs~, se forman también
otras especies reactivas como por ejemplo los radicales HCO5®*=, CL,*~, y Br;"~. Ademas, datos
experimentales indican que las SH fotoionizan y liberan los electrones que posteriormente se
hidratan [Fisher y col, 1985; Zerp y col, 1987; Zaifiriou y col, 1984]. Los procesos que generan
estas especies reactivas se esquematizan en las Figuras 1.7 y 1.8. Estos intermediarios reactivos

son los responsables de la oxidacion de contaminantes orgénicos y de la MOD.
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Figura 1.7: Esquema del proceso de fotosensibilizacion en aguas naturales.

Las SH pueden absorber luz solar y generar fotorreacciones indirectas con compuestos
organicos que no absorben la radiacién solar. La concentracion de los tripletes de las SH en estado
estacionario a una profundidad de 1 cm sobre la superficie del agua es del orden de 10™* M. Si el
nivel de energia de los tripletes de las SH es de alrededor de 57 kcal/mol, entonces especies
contaminantes con tripletes de menores niveles de energia pueden reaccionar por un mecanismo de
transferencia de energia mediado por las SH o la MOD. Ademas, si el potencial de reduccion de un
intermediario reactivo producido por las SH es mas alto que el de un xenobiotico, éste puede

oxidarse, si la reaccion redox es cinéticamente favorable [Fisher y col, 1987].
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Figura 1.8: Principales reacciones que tienen lugar en aguas naturales para la generacion de
especies reactivas por fotosensibilizacion con SH [Cooper y col., 1989; Hoigne y col., 1989; Haag

y Mill, 1990; Aguer y col., 1999; Richard y Canonica, 2005].

I-3.- Métodos oxidativos de degradacion de contaminantes.

La creciente preocupacion por los temas relacionados con el medioambiente y la
contaminacion, han impulsado la busqueda de métodos mas eficientes para la eliminacion de las
sustancias contaminantes generadas principalmente en la actividad industrial. Entre ellos, la
utilizacion de la radiacion solar como fuente para el desarrollo de procesos quimicos para oxidar
compuestos es una de las mas estudiadas. La detoxificacion solar se basa en utilizar la luz del sol,
o de fuentes luminosas con caracteristicas de emision semejantes, para eliminar compuestos
organicos que estén presentes en efluentes liquidos o en suelos contaminados. Los métodos se
dividen entre los que utilizan la radiacion solar como fuente de calor para la oxidacion térmica de
los contaminantes, y aquéllos que utilizan la luz UV-visible para la oxidacion fotoquimica de los
mismos.

Los primeros requieren dispositivos de alta concentracion solar para alcanzar las elevadas
temperaturas necesarias, mientras que los segundos no requieren concentracion por lo que son mas
facilmente aplicables. Los métodos fotoquimicos comprenden los procesos de oxidacion avanzada,
donde se generan especies fuertemente oxidantes capaces de oxidar compuestos organicos no
biodegradables y convertirlos en compuestos inorgdnicos e inocuos. Como fuente de luz puede
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usarse la radiacion solar, lamparas de mercurio o xenén de arco de alta presion, en el rango UV-
cercano (A entre 300-370 nm), y lamparas germicidas en el UV-lejano (180-290 nm). El uso de luz
solar asegura un considerable ahorro energético, permitiendo a su vez el desarrollo de
instalaciones industriales mas seguras. Estos procesos se caracterizan por su versatilidad, al poder
utilizarse con mezclas complejas de contaminantes, lo que hace que puedan ser empleados para el
procesamiento de aguas residuales resistentes a los tratamientos convencionales. Entre los métodos
de detoxificacion fotoquimica pueden mencionarse la fotocatalisis homogénea o heterogénea, la
fotolisis directa, la fotosensibilizacion, la fotolisis del agua en ultravioleta de vacio (UVV) y la

radiolisis.

La oxidacion quimica "in-situ" (ISCO, de su sigla en inglés In Situ Chemical Oxidation)
implica la introduccion de un oxidante quimico en la zona afectada con el fin de transformar los
contaminantes del agua o del suelo en especies quimicas menos dafiinas. Entre los oxidantes mas
utilizados se encuentran el permanganato de potasio, el peroxido de hidrogeno y el sistema tipo
Fenton, el ozono y el peroxodisulfato de sodio. Las tecnologias ISCO basadas en el uso de
permanganato se encuentran mas desarrolladas que el resto. La oxidacion "in-situ" con Fenton es
compleja y el desarrollo de la tecnologia ha sido mas lento. El ozono es un oxidante fuerte pero su
uso es mucho mas limitado que los anteriores. El tratamiento con 82082' es una tecnologia
relativamente nueva, la cual se ha investigado principalmente en escala piloto.

Todos los oxidantes mostrados en la Tabla 1.2 tienen suficiente poder oxidante como para
degradar a la mayoria de los contaminantes organicos. El potencial de la oxidacion de cada especie
reactiva es una medida de la capacidad degradativa, pero no de la velocidad con que reaccionan
con los distintos compuestos organicos ni de su eficiencia bajo condiciones del campo. Los
potenciales de oxidacion de las reacciones son dependientes de muchas variables que deben
considerarse simultdneamente, incluyendo temperatura, pH, concentracion de reactivos,
catalizadores, subproductos de la reaccion, y otros componentes del sistema (por ejemplo materia
organica, desactivadores del oxidante, etc.)

El tratamiento quimico oxidativo es aplicable a una amplia gama de contaminantes. Las
mezclas de contaminantes pueden requerir tratamientos que implican el uso secuencial de
tecnologias para lograr el objetivo del tratamiento. La presencia de MOD puede disminuir la
eficacia de los métos oxidativos de decontaminacion o de desinfeccion de aguas naturales, y puede
conducir a la formacién de productos inorganicos y orgédnicos toxicos durante el proceso de
desinfeccion del agua potable (por ejemplo organo-halogenados, aldehidos) [Glaze y col., 1993;
Renken, 1994; Owen y col., 1995].
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Tabla 1.2: Principales especies reactivas generadas en los tratamientos ISCO y sus potenciales de

oxidacion.
Oxidante Potencial de
electrodo
Peroxido de hidrogeno y Fenton
H,0,+2 H +2 e~ — 2 H,O (peroxido de hidrogeno) 1.8V
2°OH+2H' +2 e — 2 H,0 (radical hidroxilo) 2.8V
HO,* +2 H' +2 e~ — 2 H,0 (radical perhidroxilo) 1.7V
0, +4H' +3 e~ — 2 H,0 (radical superoxido) -24V
HO," + H,O + 2 e~ — 3 OH-(hydroperoxide anion) -0.88 V
Ozono
0;+2H +2e — 0O, + H,0 (0zono) 21V
2 O3+ 3 H,0O, — 4 0O, + 2 *OH + 2 H,O (radical hidroxilo) 2.8V
Peroxodisulfato

82082‘ +2e —>2 SO42' (peroxodisulfato) 2.1V
SO4°- + e~ — S04~ (radical sulfato) 26V

En particular, la destruccion de compuestos organicos por oxidaciones activadas por
peroxodisulfato, directamente o a través del radical anidén sulfato, de aguas y de suelos esta
ganando interés como tecnologia de decontaminacion quimica oxidativa [Liang y col., 2004; Gates
y Siegrist, 1995; Amarante, 2000; MacKinnon y Thomson, 2002]. La oxidacion con
peroxodisulfato se realiza generalmente activada por calor, luz, 4cidos, bases o iones metélicos, ya
que las velocidades del proceso oxidativo son mucho mayores por la participacion de especies
radicalarias [House, 1962; Anipsitakis y Dionysiou, 2003]. El costo de la destruccion del material
organico con tecnologias ISCO se relaciona directamente con el contenido del carbono, con la
matriz de la zona tratada, y con la posibilidad de reciclaje. Los costos son mas altos para residuos
muy clorados o con alto contenido de sustancias organicas no toxicas, tales como las SH en suelos

y aguas contaminadas, por la desactivacion de los radicales sulfato por los iones cloruro o la MO.

I-4.- Fotodegradacion de las sustancias humicas.

Luego de la irradiacion de diversas aguas naturales con luz solar, se ha detectado la
produccion de sustancias de bajo peso molecular con grupos carbonilo (formaldehido,
acetaldehido, acetona, glioxal, glioxalato, piruvato), y acidos carboxilicos (4cido formico, acético,
propanoico, glicolico, oxalico, malonico y succinico), los que representan el 10 % del COD
[Kulovaara, 1995], asi como también pequeias cantidades de acidos grasos de 16 y 18 4tomos de
carbono. Diversos autores sugirieron que la degradacion fotoquimica de las SH es una de las
fuentes principales de compuestos de bajo peso molecular bioldgicamente activos en las aguas

naturales [Kovac y col., 2006]. Luego de mas de 120 horas de exposicion a la luz solar se observo
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que la absorbancia a 254 nm y la cantidad de COD en las muestras irradiadas alcanzan un estado
estacionario antes del final del periodo de la irradiacion, con valores de 5 % y 40 % de los iniciales
[Kulovaara, 1995]. Se observo ademas que el pH se mantenia estable durante toda la irradiacion, y
que luego de 72 horas las muestras perdian su coloracion. También se detectaron los siguientes
cambios en la distribucion del peso molecular: luego de 24 hs de irradiacion aumenta la
concentracion de los compuestos de bajo peso molecular, después de 72 hs aparece un pico
cromatografico de alto peso molecular, el cual desaparece luego de 120 hs, al mismo tiempo
aparece un precipitado marrén. La fotodegradacion también conduce a la mineralizacion parcial de
la MOD a CO,. Las SH de bajo peso molecular son mas sensibles a la fotodegradacion que las de
alto peso molecular.

La degradacién de SH con la luz UV es similar que con luz solar, pero ésta es mas
eficiente en aire que en atmodsfera del N,. Después de 1 hora de exposicion, se observa una
disminucioén del 25 % de la absorbancia a 254 nm, mientras que el contenido del COD se mantiene
constante. Cuando se adiciona peroxido de hidrogeno, la absorbancia disminuye un 96 % y el
contenido del COD se reduce al 77 %, y el pH varia a tiempos cortos y luego alcanza un estado
estacionario [Backlund, 1992]. El aumento en la dosis de H,O, (de 90 a 225 mg/1) conlleva a una
degradacion mas eficiente, pero un mayor aumento no tiene efectos en el contenido del COD ni en
la absorbancia UV. Los cambios en la distribucién en masa son similares a los mencionados en la
degradacion con luz solar, pero ocurren en forma mas rapida. Se encontré que el precipitado tiene
contenido mucho mas alifatico que las SH. Los productos principales de la degradacion son: acido

oxalico, acético, malonico y N-butanoico.

I-5.- Plaguicidas y su dinamica en el medio ambiente.

Se denomina plaguicida a todo producto quimico utilizado para destruir plagas o controlar
su proliferacion. En la agricultura es frecuente el uso de herbicidas, insecticidas, fungicidas,
nematocidas y roedenticidas. Considerando la gran variedad y cantidad de plaguicidas que utiliza
la agricultura actualmente es significativo el impacto ambiental de sus residuos. Los plaguicidas
son extremadamente toxicos por contar con una elevada capacidad biocida. Los plaguicidas
pueden ser contaminantes del suelo como resultado de su persistencia luego del uso,
permeabilidad, derrames accidentales, y como residuos de la industria de los mismos. En el
ambiente acudtico los casos frecuentes de contaminacion por plaguicidas se dan como
consecuencia del almacenamiento y distribucion inadecuados de los productos agroquimicos.

La presencia de plaguicidas en los suelos y aguas naturales se produce por diferentes

causas. Dependiendo del método de aplicacion, entre un 30 y un 100 % del plaguicida llega
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directamente al suelo [Arnold y Briggs, 1990]. Una vez en el suelo, los plaguicidas sufren una
serie de procesos fisicos, quimicos y/o bioldgicos, los que se encuentran relacionados entre si y se
esquematizan en la Figura 1.9. Estos procesos pueden agruparse en dos categorias: los de
transferencia - transporte y los de transformacion - degradacion, como se detalla en la Tabla 1.3.
Los procesos de transporte implican un movimiento del plaguicida entre las diferentes fases del

suelo, mientras que en los procesos de transformacion existe un cambio en la estructura del

compuesto [Cornejo y Moreno, 1998].

Tabla 1.3: Procesos que intervienen en la dinamica de los plaguicidas en suelos.

Procesos

Adsorcion - desorcion

Transferencia y Volatilizacion
Difusion y arrastre

transporte .
p Absorcidn por las plantas
Lixiviacion
., Quimica
Transformacion y .
., Fotoquimica
degradacion e
Biolbdgica
Foto

degradacion

Volatilizacion

exudacion

Adsoracion -
Desorcion

7/ \

Degradacion
quimica

Biodegrdacion

Nivel freatico

Figura 1.9: Procesos que intervienen en la dindmica de los plaguicidas en el ambiente.
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Los plaguicidas pueden adsorberse tanto a la matriz inorganica del suelo (principalmente
a la fraccion arcillosa) como a la MOS. Con esta ultima fraccion las interacciones son basicamente
del tipo hidrofébicas. Los procesos de adsorcion - desorcion tienen gran importancia, puesto que al
determinar la cantidad de plaguicida presente, controlard otros procesos que afectan la dindmica de
los mismos. Por ejemplo, la adsorcion del plaguicida puede producir una disminuciéon importante
en su fotodegradaciéon [Sukul y Spiteller, 2001], volatilizacién [Chester y col., 1989], y
biodisponibilidad [Walker y col., 1989; Pignatello y Xing, 1996], mientras que la desorcion
incrementa estos procesos. Por otro lado, los procesos de adsorcion pueden catalizar procesos de
degradacion quimica [Cox y col., 1994] y fotdlisis [Senesi, 1993], pero también pueden proteger
de la degradacion bidtica y fotoquimica [Hermosin y col., 1982; Romero y col., 1998; Aguer y

col., 2000].

Procesos de degradacion de plaguicidas

Los plaguicidas son afectados por diferentes transformaciones que llevan a su
desaparicion del medio ambiente [Cheng y Lehman, 1985], y por lo tanto reducen la
contaminacion. Muchos plaguicidas se disipan rapidamente en los suelos por un proceso de
mineralizacion y el resultado es la conversion del plaguicida en compuestos mas simples (H,O,
COy, acidos inorgénicos y NH3).

Si bien participan en este proceso reacciones quimicas, como por ejemplo hidrolisis,
oxidacion y fotolisis, el responsable principal de su mineralizacion es el metabolismo
microbiologico. La microbiota del suelo utiliza a los plaguicidas como fuente de carbono y otros
nutrientes. Sin embargo, el proceso de degradacion quimica, microbiana o fotoquimica puede
llevar a la formacion de productos, cuya toxicidad puede ser mayor, igual o menor que la del
compuesto original. El tratamiento bioldgico de degradacion de contaminantes, tanto en aguas de
desecho como en suelos suele ser el proceso mas econdmico. Sin embargo, cuando los
contaminantes son muy toxicos y persistentes, los procesos biolodgicos no son eficientes, tal es el
caso de los plaguicidas. El efecto de la materia organica (MO) en el proceso de biodegradacion es
antagonico. Por un lado, al adsorber al plaguicida se reduce su biodegradacion [Ainsworth y col.,
1989; Barriuso y col., 1997; Guo y col., 2000] y por el otro lado, al ser la MO sustrato nutritivo
para los microorganismos, aumenta la poblacién microbiana y por ende incrementa la degradacion
de los plaguicidas biodegradables [Cox y col., 1999; Hole y col., 2001]

La fotodegradacion consiste en la descomposicion del plaguicida como consecuencia de
la energia de la luz solar. Este proceso es importante en los primeros centimetros del suelo, en la
superficie de las plantas y en los ecosistemas acudticos superficiales. Puede dividirse en tres

clases: fotodegradacion directa, fotosensibilizacion y fotocatalisis. La fotodegradacion directa
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resulta de la absorcion de luz UV de baja longitud de onda (principalmente UV-A y UV-B), lo que
genera estados electronicos excitados (singuletes o tripletes) de los plaguicidas. Estas especies
excitadas pueden sufrir procesos de homolisis, heterdlisis y fotoionizaciéon [Pusino y col., 1999;
Samanta y col., 1999; Aguer y col., 2000; Da Silva y col., 2001]. El proceso de fotosensibilizacion
ya fue explicado previamente, y su ventaja es que utiliza generalmente luz de mayores longitudes
de onda [Aguer y col., 2000].

Los procedimientos modernos para la degradacién oxidativa de compuestos organicos
disueltos y /o dispersos en aguas, son técnica y economicamente una alternativa atractiva para el
tratamiento de este tipo de desechos. Estos procesos comprenden métodos cataliticos y/o
fotoquimicos en los que se generan intermediarios reactivos capaces de iniciar la oxidacion de

muchos contaminantes organicos, como ya fue descripto previamente.

En este trabajo se han empleado dos contaminantes modelo: el clomazone y el acido
tricloroacético (ATCA). El clomazone [2-[(2-clorofenil)metil-4,4-dimetil-3-isoxazolidinona], cuya
estructura se muestra en la Figura 1.10, es un herbicida que se aplica directamente en el suelo para
controlar selectivamente a varias hierbas. Actua inhibiendo la sintesis de clorofila y carotenoides
en las plantas sensibles al compuesto, disminuyendo la cantidad de foliaje y su pigmentacion
[Mervosh y col., 1995].

Cl

CH,
N
CH,

CH, 0

Figura 1.10: Estructura quimica del clomazone

El ATCA es altamente fitotoxico, y es en parte responsable de la falta de vegetacion
debajo de los arboles de coniferas debido a su acumulacion en las hojas y en los suelos
[McCulloch, 2001]. Su alta solubilidad en agua es una de las principales razones de su alta
movilidad en suelos, y por lo tanto se lixivia facilmente a la capa freatica [Miiller y col., 1996].
Una fuente importante de ATCA en la actualidad es la actividad antropogénica, ya que este
contaminante proviene de los efluentes de las plantas de tratamiento oxidativo de aguas residuales
[Betts, 1998]. Hay evidencia de que el ATCA se dehalogena por los microorganismos del suelo

[McCulloch, 2001]. Su eliminaciéon de las aguas provenientes del tratamiento oxidativo de aguas
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de desecho es eficaz solamente por métodos de fotdlisis en el vacio del agua [Kruithof y col.,
2002; Worner y col., 1998; Roman y col., 1997], y no puede ser totalmente removido por la
fotolisis UVC [Worner y col., 1998]. Sin embargo, el ATCA es reducido eficientemente por el
electron hidratado [Roman y col., 1997; Hart y Anbar, 1970], por transferencia electronica con
catalizadores de Pt/TiO, irradiados [Bae y Choi, 2003], y con electrodos de semiconductores de
SiC [Schnabel, 2001]. También se ha publicado la descomposicion de ATCA a alta temperatura
por ruptura heterolitica de los enlaces C-C [McCulloch, 2001; Hine, 1950].

I-6.- Objetivos de este trabajo de tesis:

e [Extraer sustancias humicas de vermicompost y caracterizarlas.
e [nvestigar la capacidad de generar especies reactivas por fotosensibilizacion.

o Estudiar la reactividad de las sustancias humicas con radicales inorganicos
oxidantes.

o [nvestigar la degradacion de contaminantes por métodos fotoquimicos y
sensibilizados por sustancias humicas.

e Plantear los mecanismos de reaccion involucrados en los dos objetivos

anteriores.

o FEstudiar el rol de las sustancias humicas y su fotodegradacion en el

desarrollo de microorganismos aislados del medio ambiente.
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Capitulo 11

Mc¢etodos y equipos utilizados



II-1. Reactivos utilizados y preparacion de soluciones.

En este trabajo se utilizaron las siguientes drogas, tal como se recibieron y sin posterior
purificacion:
Na,S,0s, HCIO4, NaClO4, NaOH, NaCl, metanol (CH30H), acido formico (HCO,H), formiato de
sodio (HCO,Na), acido tricloroacético (CCI;CO,H), acido galico (C7HgOs), isopropanol (CsHgO)
y fenol (C¢HgO), todos de Merck.
D,0, NaNs, alcohol furfurilico (CsHeO,), glicina (C,HsO,N), histidina (C¢H9O,N3), Rosa de
Bengala [3.,4,5,7-tetracloro-2",4",5",7 -tetraiodo fluoresceina disodio] (CHoOsClslsNay) y la
enzima Superédxido dismutasa (SOD), todos de Sigma Aldrich.
TMPyP [5,10,15,20-tetrakis (N-metil-4-piridil)-21H, 23H- porfina- tetratoluensulfonato]
(C72HgNgO12S4) de Aldrich.
HCly Tolueno (CsHs) de J.T.Baker.
NaBH; de Riedel-de Haén.
H,0, de Riedel-de Haén o Merck.
Mg(Cl0Oy), de Mallinckrodt
Clomazone [2-(2-clorofenil) metil-4,4-dimetil-3-isoxazolidona] (C;,H40,NCIl) de Clariant.
Azul de nitrotetrazolio [Dicloruro de 3,3'-(3,3'-dimetoxi(1,1'-bifenil)-4,4'-diil)bis(2-(4-nitrofenil)-
S-fenil] (C4H3006N0Cl,) de Gibco

El agua destilada utilizada se filtr6 mediante un sistema Millipore (>18 MQ cm™, < 20
ppb de carbono orgénico).

Para la determinacion de las masas se utilizd una balanza electrénica marca A&D modelo
ER-182A cuya precision es de £ 0,1 mg.

En todos los casos, se trabajo con soluciones recientemente preparadas de todos los
reactivos. Para la completa disoluciéon del clomazone, la soluciéon preparada se mantiene en
agitacion magnética durante una hora. Para solubilizar al adcido hiimico Aldrich purificado, la
solucion se alcaliniza a pH 8 con NaOH y luego se sonica por 2 o 3 horas, con un sonicador
ULTRAsonic cleaner modelo 19H.

Las medidas potenciometricas de pH y iones disueltos en solucion se realizaron con
electrodos selectivos y un analizador multicanal Consort C832.

Las medidas de absorbancia se realizaron con un espectrofotometro de doble haz Cary 3
UV-Visible (Varian, Australia), con ancho de banda entre 0.2 y 4.0 nm de acuerdo con el ancho de
rendija seleccionado. Las celdas utilizadas son de cuarzo de 0.2 o 1.0 cm de camino 6ptico,

dependiendo del volumen disponible. Las absorbancias de las sustancias humicas se midieron con
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soluciones de aproximadamente 20 mg L ™' cuyo pH se ajusté a 7, y las absortividades (E) a 280,
465 y 665 nm se calcularon como:

absorbancia
[HS en g L '] x (%C/100)

E:

Para regular la concentracion de oxigeno disuelto en la muestra se burbujearon durante 15

minutos las soluciones con oxigeno, aire sintético, argdn o nitrogeno de alta pureza.

Las sustancias humicas comerciales que se utilizaron en este trabajo son la sal sddica del
acido humico Aldrich (AHA) y los 4cidos himico y fulvico de turba de Waskish de la
International Humic Substances Society (AH y AF IHSS). Se compararon los comportamientos de
reactividad con el radical sulfato del &cido humico Aldrich (AHA) comercial y el AHA purificado.
Este ultimo fue purificado en el grupo del Prof. Claudio Borsarelli, de la UNSE, segin
metodologia descripta en literatura [Saito y col., 2004]. En esta purificacion se remueven las trazas
de iones metalicos, el material inorganico y el material orgénico distinto del dcido hiimico. En las
siguientes tablas se listan algunas propiedades fisicoquimicas informadas por los proveedores de
las mismas.

Tabla 2.1: Composicion elemental de las sustancias humicas comerciales.

Composicion elemental %

C H| N| O S

Sustancia himica

AHA 5151480937533
AH IHSS 547 14.0|15|385|04
AF IHSS 536 42|11 |418]03

Tabla 2.2: Distribucion funcional del carbono de las sustancias himicas comerciales.

Composicion funcional de carbono (%)
Sustancia humica

alifatico | carbohidratos | aromatico | carbonilico
AHA 44.8 14.2 32.4 16.1
AH IHSS 21.0 26.5 37.1 14.4
AF IHSS 18.1 21.3 36.2 24.3

Los extractos de materia organica a partir de vermicompost de origen comercial se
hicieron en el laboratorio modificando la metodologia descripta en literatura [Swift, 1996; Tinoco
Pastor, 2000; Ganuza Monje, 2001]. El vermicompost posee una alta concentracion de sustancias

humicas, composicién relativamente uniforme y tamafio de particula relativamente homogéneo. 40



g del vermicompost tamizado con malla de 0.7 mm se mezclaron con una solucién de 250 mL de
NaOH a pH 9.0 y la suspension resultante luego de mantenerla en agitacion por una hora, se filtro
con papel de filtro banda blanca (5897, Schleicher & Scuell) para retener las particulas de tamafio
mayor a 12 pm. La solucion fue evaporada en rotavapor a 40°C y una presion de entre 30 y 50
torr, para obtener un solido con alto contenido en sustancias htimicas.

El extracto de suelo utilizado en los ensayos microbiologicos fue obtenido a partir de
suelo del Parque Provincial Pereyra Iraola del partido de Berazategui, Prov. de Buernos Aires (34°
527 S, 58° 08" O). Las caracteristicas de dicho suelo se listan en la Tabla 2.3. Para obtener el

extracto, se mezclaron 300 g de suelo con 780 ml de agua destilada y se esterilizo en autoclave a

121 °C en dos ciclos seguidos de 30 min. Luego se filtré con papel de filtro de poro menor a 0.8

pm para disminuir la turbidez. Posteriormente se vuelve a esterilizar en autoclave (30 minutos a

121 °C). El extracto se guardd en heladera a 4 °C hasta su utilizacion.

Tabla 2.3: propiedades del suelo utilizado.

Analisis Método Valor
pH 5,6
Carbono organico Walkley-Black 3.60 %
TOC 3.76
Materia orgénica % C orgénico x factor 1.724 6.21 %
Nitrégeno total Kjeldahl 0.296 %
Relacion C/ N 12.2
Fosforo asimilable Bray-Kurtz | 4.2 mg/kg

Capacidad de intercambio

Saturacion con acetato de amonio, y

23.7 meq/100g

cationico cuantificacion por volumetria.

Granulometria Bouyoucos arcilla (<2pm) 23.9%
limo (2-50 pum) 56.1 %
arena (50-2000 pm) 20.0 %

Clase textural

Franco Limosa

24




11-2. Método de flash fotolisis

El método de flash fotolisis fue desarrollado por Norrish y Porter en 1948, utilizado para
la iniciacion y el estudio de procesos fotoquimicos. En esta técnica se crea una situacion de no
equilibrio en la mezcla de reaccion en un intervalo de tiempo corto, generando intermediarios

inestables en concentraciones relativamente altas.

Flash fotdlisis Convencional (FFC).

Un equipo convencional de flash-fotolisis consta de tres partes principales: un arreglo
experimental para producir un corto e intenso pulso de luz, un reactor o celda de reaccion y un
sistema de deteccion, tal como se esquematiza en la Figura 2.1.

El equipo utilizado en este trabajo es un aparato Xenon Co, modelo 720 C, cuya dptica y
electronica fueron modificadas con el objeto de aumentar la sensibilidad de deteccion [San Roman
y col., 1980]. El equipo trabaja en modo cinético, es decir, registrando los cambios de absorcion en
funcion del tiempo a una longitud de onda fija. Los espectros de absorcion de los transientes se
obtienen tomando el valor de absorbancia del ajuste de las trazas experimentales a un tiempo
determinado para cada longitud de onda de andlisis. Las trazas experimentales deben ser tomadas
manteniendo las condiciones experimentales.

El pulso de luz se logra mediante la descarga de un banco de capacitares (Cap) sobre las
lamparas de flash (L) que en nuestro caso, consisten en 2 tubos de cuarzo llenos de xenon a
presion moderada (Xenon Co. FP-5-100C) ubicados a ambos lados de la celda de reaccion. El
disparo esta sincronizado con el osciloscopio. Las lamparas emiten entre 210 nm y 600 nm, con un
maximo alrededor de los 400 nm. La intensidad de la descarga de los capacitores del flash se
encuentra entre los 0,8 y 7,2 kV.

La celda de reaccion (C) es un cilindro de cuarzo con una camisa concéntrica del mismo
material que puede ser utilizada tanto para la termostatizaciéon como para el uso de filtros. La
temperatura se control6 en + 0.5 K por circulacion de agua destilada por la camisa con un
termostato/criostato Grant modelo GD120 y se midi6 dentro de la celda de reaccion con un
termometro digital celsius calibrado Pt-100€2. Las ventanas de cuarzo de la celda son paralelas y
poseen un diametro interno de 1 cm. Para la realizacion del presente trabajo y de acuerdo con las
condiciones experimentales requeridas se emple6 una celda con camino 6ptico / de 10 6 20 cm.

El método de deteccion empleado fue la espectroscopia de absorcion con la que pueden
registrarse con alta sensibilidad las especies transientes generadas durante el flash. Se emple6 una
lampara de analisis (LA) de Xe de arco corto XBO-75 W/2 (Osram, Alemania). La misma fue
alimentada con una fuente regulada que entrega potencia constante para atenuar las fluctuaciones

de impedancia que se producen en la ldmpara debido a las variaciones de trayectoria que
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experimenta el arco entre los electrodos. El haz de analisis proveniente de la lampara se colimé y
enfoco con lentes de cuarzo sobre la celda de reaccion, ubicada entre las ldmparas de flash.

La luz de andlisis emergente de la celda se hizo incidir sobre la rendija de un
monocromador Bausch & Lomb (M). La detecciéon de la sefial luminosa y su conversion en sefial
electronica se realizd6 mediante un fotomultiplicador RCA 1P28 (F). La sefial del
fotomultiplicador, se envia a la entrada diferencial de un osciloscopio Hewlett Packard HP 54600B
(O) de 100 MHz, conectado a una PC por una interfase, permitiendo almacenar los datos para su
posterior analisis. A partir de los valores de absorbancia resuelta en el tiempo que se obtienen es
posible analizar el comportamiento cinético del proceso en estudio. Para evitar la acumulacion de

productos, cada solucion fue irradiada con un unico flash.

Figura 2.1: esquema de los componentes basicos de un equipo de flash fotolisis convencional. LA
lampara de analisis, C celda de reaccion, L ldmparas de flash, Cap capacitores, M monocromador,

F fotomultiplicador, O osciloscopio, T trigger, PC computadora.

Laser flash-fotolisis (LFP)

Los experimentos de laser flash fotolisis se realizaron por excitacion con el cuarto
armoénico de un laser de Nd:YAG Litron (2 ns de ancho de pulso y 6 mJ por pulso a 266 nm). Para
los ensayos se utilizd una celda de fluorescencia de cuarzo de 1 cm de lado. La luz del laser y la de
analisis se disponen en una geometria de 90°. La luz de anélisis de una ldmpara de arco de Xe de
150 W se hace pasar por la celda y se enfoca luego en el monocromador PTI 1695 que tiene
acoplado a un fotomultiplicador 1P28 PTM. Las sefales se adquirieron como el promedio de 64
pulsos, con un osciloscopio digital 500 MHz Agilent Infiniium y se transfirieron a una

computadora para su posterior andlisis. El esquema se muestra en la siguiente figura.
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Figura 2.2: esquema de un equipo de laser flash fotolisis. LA lampara de anélisis, C celda de

reaccion, L laser, M monocromador, F fotomultiplicador, O osciloscopio.

Analisis de las trazas de flash fotolisis.

En la Figura 2.3 se muestra una traza cinética tipica obtenida en los experimentos de

fotdlisis flash.
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Figura 2.3: Traza tipica obtenida con el equipo de flash fotolisis convencional o laser.
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Al analizar los resultados experimentales debemos asegurarnos que se trata del
decaimiento de una unica especie. Esto puede verificarse si la cinética de decaimiento de la
especie transiente es la misma para todas las longitudes de onda donde se estudia el proceso.

Para convertir a absorbancia los valores de voltaje registrados por el equipo de flash
fotolisis convencional, se ajusta antes de medir el 100% de transmitancia de la luz de analisis a
cada longitud de onda al valor de un voltio utilizando un comparador diferencial conectado al
osciloscopio. La respuesta detectada en el osciloscopio x es proporcional a la intensidad de la luz
transmitida I = K x, donde la constante K depende de la sensibilidad del detector y la sefial x esta
expresada en mV. Combinando esta ecuacion con la ley de Lambert Beer se obtiene:

AA, = log(ITOj = log(ﬁj =g, lc Ec. 2.1

¢

Donde AA; es el cambio de la absorbancia al tiempo ¢ producido por el pulso de luz, ¢, es
el coeficiente de extincion molar de la especie transiente a la longitud de onda A, ¢, es su
concentracion molar al tiempo ¢, y / la longitud de la celda en centimetros. Como el transiente
absorbe solo una pequefia fraccion de luz, es necesario amplificar la ganancia del osciloscopio, por
lo que la sefal correspondiente al 0% de transmitancia no aparece en la pantalla del osciloscopio.

Para ajustar el valor de x, se toma el promedio de los valores medidos antes del flash, X, .

AA, = log(l—oj = log(ﬁ] =g, lc Ec.2.2
I X, '

En el caso de las sefiales registradas con el equipo de laser flash fotdlisis, no se ajusta el
valor de 100% de transmitancia. El valor de Iy se mide en el osciloscopio y se utiliza la ecuacion

2.2 para calcular AA,.

II-3. Fotolisis continua.

Para los experimentos de irradiacién continua realizados en nuestro laboratorio se utilizo
un fotorreactor DEMA (Mangels, Bornheim-Roisdorf, Alemania) de 750 ml y geometria anular,
construido en vidrio. El reactor posee un encamisado central dentro del cual se coloca la lampara
de fotolisis empleada, por el que circula agua de refrigeracion para asegurar la disipacion del calor
producido por la lampara. Se utilizaron dos encamisados, uno construido en vidrio y el otro
construido en cuarzo. Utilizando uno u otro es posible filtrar de distinta forma la luz emitida por la
lampara de fotdlisis que llega a la solucion de medida. En la parte inferior del fotorreactor se
encuentra una placa porosa por la cual se inyecta el gas utilizado para el mezclado de la solucion

dentro del reactor. La extraccion de muestras del reactor se efectia mediante una jeringa provista
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de una sonda de teflon a través de una de las bocas superiores. Todo el conjunto se coloca dentro
de un Termostato MGW-LAUDA modelo NB-D8/17, que permitio el control de la temperatura de
las soluciones durante los experimentos de fotolisis a 27 + 2 °C.

Se empled una ldmpara Philips HPK 125 W de arco de mercurio de media presion. Este
tipo de lamparas presenta una serie de lineas en la region UV/Visible cuyos anchos e intensidades
relativas dependen de la temperatura y presion de trabajo. Esta ldmpara consta de un tubo de
cuarzo que contiene en su interior los electrodos, una cantidad de mercurio, y argébn como gas de
arranque. Una vez encendida la lampara el calor liberado en la descarga comienza a evaporar al
mercurio. Vaporizado todo el mercurio la ldmpara entra en un estado estacionario en donde tanto
la potencia emitida como la distribucion espectral de la radiacion se mantienen constantes a lo
largo del tiempo. En esta ldmpara se ha estimado un periodo de 90 seg. para que se alcance del
estado estacionario. Con una actinometria con ferrioxalato (Kuhn y col., 2004) se determino que la
lampara emite 4.18 x 10" fotones / s a la temperatura de trabajo.

En la Tabla 2.4 se presenta el flujo radiante de la HPK 125 para las lineas més importantes
(Scaiano, 1989), y en la Figura 2.4 se muestra su espectro en color azul. En la misma figura se
graficaron las transmitancias porcentuales de las camisas de cuarzo (en violeta) y de vidrio (en
turquesa) empleadas con los reactores.

Tabla 2.4: espectro de las lamparas Philips HPK y HPLN utilizadas.

A/ nm Flujo Radiante/W | Flujo Radiante/W
HPK 125 HPLN 125
248.2 0.5 0.46
253.7 2.5 1.16
265.3 1.1 0.8
269.9 0.2 0.2
280.4 0.5 0.48
289.4 0.3 0.32
296.7 0.9 0.86
302.5 1.4 1.44
313.0 3.1 2.64
334.1 0.4 0.48
365.5 5.1 5.12
407.7/ 407.8 1.8 2.20
435.8 3.5 4.04
546.1 4.4 4.90
577.0/579.0 3.5

Para los experimentos de degradacion de clomazone realizados en el Laboratorio de
Simulacién y Control de Procesos de la Universidad de San Pablo (Brasil), se utilizo un reactor

similar al anterior con doble encamisado para el control de la temperatura. El primero, en cuyo
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interior se colocé la lampara, puede ser de cuarzo o de vidrio y permite ademas seleccionar la
longitud de onda con que irradia la solucion (las transmitancias de ambas camisas a cada longitud
de onda se muestran en la Figura 2.4). El segundo est4 ubicado en el exterior del reactor. Se utilizo
una ldmpara de vapor de mercurio Philips HPLN de 125 W, cuyo espectro también se muestra en

la Tabla 2.4 y la Figura 2.4, en color rojo.
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Figura 2.4: Espectros de emision de las lampara Philips HPK 125 (en azul) y Philips HPLN de
125 W (en r0jo), y porcentajes de transmitancia de las camisas de cuarzo (linea violeta) y vidrio de

borosilicato (linea turquesa) utilizadas en los reactores.

En los ensayos con 4cido tricloroacético y radicales inorganicos realizados en el Engler
Bunte Institut de la Universidad de Karlsruhe (Alemania), se utiliz6 una ldmpara cilindrica de Hg
de baja presion (Heraeus Noblelight, Germany, NIQ40/18) que emite a 185 y 254 nm. El reactor
también posee geometria anular (400 ml, 1 cm de camino Optico anular) y la camisa central es de
cuarzo suprasil, que permite el paso de ambas longitudes de onda. La temperatura se controld
colocando el reactor en un bafio termostatico a 25 °C. Para filtrar la linea de emision de 185 nm, la

lampara se coloc6 en una camisa de cuarzo.
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Generacion de los radicales inorganicos.

Para generar el radical SO4°- se irradiaron soluciones acuosas de peroxodisulfato de sodio
con luz UV (Aexe <300nm). Los radicales CI* y CI,*- se generan por las reacciones del radical
SO4*= con el ion cloruro y del 4&omo de cloro con el ion cloruro, respectivamente, segin las

siguientes reacciones:

$0s+ hv  — 2S04 (1)
S04~ + CI- - CI" + SO~ ko=47<10°M"s" @ (2)
cr + ClI- & CI Ks= 1.42x10° 1\/['1 (@) (3)

@ NDRL-NIST Solution Kinetics Database Ver. 3.0 [Ross y col., 1998]

El radical anion dioxido de carbono (CO;*") y el radical hidroximetilo (*CH,OH) se
generaron respectivamente por oxidacion de formiato y metanol con SO4*~ u HO®, segun las

siguientes reacciones:

HCOy- + SO4s~ — COy- +  HSO4 k=15x10M1sT® (g
HCO,- + HO® — COy- + Hy0 ks=32x10° M s 1@ (5)
H,CO, + SO4s~ — COx- + HSO4~ + H' ke=5x10° M s1®@ (6)
H,CO, + HO*® — COy- + H30 kr=13x103M st @ ()
CH:OH + SO, — °CH,OH + HSO4 ks=1x10’ M1 51 @ (8)
CH:OH + HO' — °CH,OH + H0 ko=9.7x10° M 5T @ (9)

@ NDRL-NIST Solution Kinetics Database Ver. 3.0 [Ross y col., 1998]

Mientras que el radical anidn superdxido (O,°") y su acido conjugado (HO,") se generaron

por fotolisis UVC de una solucion concentrada de agua oxigenada.

HO, + hv — 2HO (10)
HO® + H202 d HOQ. + HzO kll =2.7x 107 M_l S_l @ (1 1)
HO,® 5§ O, + H pKa=4.8 @ (12)

@ NDRL-NIST Solution Kinetics Database Ver. 3.0 [Ross y col., 1998]
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11-4.Determinacion de las concentraciones en estado estacionario de O; (' A,) y HO®

Las concentraciones en estado estacionario de O, (lAg) y del radical HO® se obtuvieron
midiendo el decaimiento de compuestos de prueba cuyas constantes de quenching (kq) se conocen
[Kohn y Nelson, 2007].

Como compuesto de prueba se us6 alcohol furfurilico para Oz(lAg), y fenol para el radical
HO?®, ambos a una concentracion final de 50 M. Se tomaron alicuotas a intervalos regulares. La
concentracion de los compuestos de prueba fue monitoreada por HPLC con deteccion UV
(autoinjector Waters 717 plus, detector de arreglo de diodos Waters 2996, bomba binaria Waters
1525), con una columna C18 Symmetry Waters (5 um, 4.6 x 150 mm). Como eluentes se
utilizaron acetonitrilo para el alcohol furfurilico y una mezcla de 95% acido formico 2mM y 5%
acetonitrilo para el fenol. Las longitudes de onda para la deteccion fueron 220 nm y 254 nm

respectivamente.

II-5. Analisis de los productos de reaccion.

Reaccion del acido galico con el radical sulfato: las soluciones de acido galico y peroxodisulfato
de sodio, ajustadas a pH 3 6 5, fueron irradiadas con cinco descargas de las lamparas de flash
fotdlisis convencional para aumentar la concentracion de productos. Estas se analizaron luego por
un test colorimétrico para quinonas y por HPLC/MS.

El test de quinonas utilizado fue el ensayo de azul de nitrotetrazolio (NBT) / glicinato
descripto por Paz [Paz y col., 1991]. 100 pl de la solucién irradiada se mezclan a 4° C con 300 ul
de una solucién de glicinato de potasio 2M a pH = 10, 100ul de una solucion de borohidruro de
sodio 10 mg/ml y 1 ml de una solucion de NBT 0.24 mM preparada en glicinato de potasio 2M a
pH 10. La reaccion se incuba una hora a 25° en oscuridad y se mide la absorbancia a 530 nm con
el espectrofotometro CARY 3.

Para el analisis por HPLC/MS, se utiliz6 un equipo modular Agilent 1100 LC-MS, de
configuracion: bomba binaria, detector de arreglo de diodos y detector de masas selectivo con
interfase API-ES (electrospray). La columna utilizada es una C18 5 pum Restek Pinnacle I y el
solvente una mezcla de metanol y agua de volumenes iguales, acidificada a pH 3 con acido
acético. El flujo de solvente fue de Iml/min y el volumen de inyeccion fue de 20 ul. Los
parametros del detector de masas (MSD) fueron: API-ES en modo positivo (rango de masas 60-

400 unidades de masa).



Degradacion de clomazone: las determinaciones se realizaron en el Laboratorio de Simulacion y
Control de Procesos de la Universidad de San Pablo, Brasil. La concentracion de clomazone se
monitored por cromatografias liquidas de alta resolucion (HPLC) con un equipo Shimadzu 10A
con una columna Luna C18(2) 5p y fase movil metanol-agua 65:35 en un flujo de 1 ml/min, como
se describe en bibliografia [Zanella y col., 2003], utilizando un detector de arreglo de diodos. Para
el analisis de los productos de degradacion se utilizaron un cromatografo gaseoso Shimadzu GC-
17A con una columna DB-5ms, acoplado a un espectrometro de masas QP-5050A, y un
cromatografo liquido con espectrografo de masas Shimadzu 2010A, con una columna Spherisorb
ODS-2 S5um, y la fase modvil metanol-agua (65:35, 0.2 ml/min). Para el andlisis por CG se
utilizaron las siguientes condiciones: el volumen de inyeccion fue 1.0 pL, la temperatura del
injector fue de 250 °C, el gas carrier fue He a una presion constante de 10 psi. El programa de
temperatura de la columna fue: 60 °C por 3 min., luego subiendo hasta 200 °C a 15 °C min’,
luego a 3°C min™ hasta 225 °C y finalmente por 4 min. a 225 °C, con un tiempo total de analisis
por muestra de 25 min. Las temperaturas de la interface y del ionizador fueron de 290 y 250 °C,
respectivamente. El espectrometro de masas fue operado en modo de impacto electronico con un
potencial de ionizacidon de 70 eV y los espectros fueron escaneados en un intervalo de m/z entre 50

y 650.

Reaccion del acido tricloroacético con radicales inorganicos reductores: las determinaciones se
realizaron en el Engler Bunte Institut de la Universidad de Karlsruhe, Alemania. Los hidrocarburos
clorados (CCly, HCCls. HyCCl,, C,Cls, y C,Clg) fueron analizados por cromatografia gaseosa en
un equipo HP modelo 6890, con FID y ECD, una columna HP-5 cross-linked 5% fenil-
metilsilicona. Se us6 He como gas portador. La temperatura se mantuvo constante a 80 °C. Los
productos volatiles se extrajeron con n-hexano antes del analisis por GC. Los acidos clorados se
descomponen a las temperaturas utilizadas para el analisis por CG, por lo que fueron analizados
por HPLC con deteccion UV.

Los iones cloruro, clorito, clorato, perclorato, formiato y oxalato fueron analizados por
cromatografia de intercambio i6nico con un equipo DIONEX DX500 con detector electroquimico
Dionex ED 40, una columna AS9 HC Dionex, 250x4 mm, con pre-columna AG 9 Dionex (50x4
nm). Se utiliz6 como eluente una solucidén acuosa de Na,CO; 8 x 10° M y NaHCO; 1.8 x 107 M,
con un flujo de 1.2 mL/min y un volumen de inyeccion de 25 pL. Los limites de deteccion para
todos los iones son de 0.5 ppm.

La identificacion cromatografica de todos los compuestos fue realizada por comparacion
de los tiempos de retencidon y por coinyeccion con patrones.

Para las mediciones de Cl- disuelto se utilizd un electrodo selectivo RADIOMETER
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modelo ISE25CI con membrana de PVC, con una impedancia de entre 5 y 100 MQ, una
sensibilidad de + 0,2 mV y un limite de deteccion de 5.10° M. Como referencia se utilizo6 un
electrodo de calomel construido en el instituto con el Dr. Rodriguez Nieto [Hills e Ives, 1969].
Para las medidas se utilizé un analizador multicanal que posee una resolucién de 0,1 mV. Una
impedancia de entrada mayor a 10'* Q, y por lo tanto una corriente menor a 0,5 pA, garantizando

medidas en condiciones cercanas al equilibrio.

11-6. Determinacion de carbono total.

Se determiné el carbono total (TC) con un equipo Shimadzu TOC-5000A. Este modelo
posee dos canales de analisis. Uno para la determinacion del carbono total (TC), donde todo el
carbono de la muestra es oxidado a CO, cataliticamente en un horno a 680 °C, y luego es
transportado por medio de un flujo constante de gas portador al sistema de deteccion.

En el segundo canal, usado para la determinacion del carbono inorganico (CI), los
carbonatos y bicarbonatos presentes en la muestra se convierten a CO,, acidificando a baja
temperatura la solucion con una solucion de acido fosforico. EI CO; es llevado al analizador por el
mismo gas portador. Dada la relativamente baja temperatura de este canal y la ausencia de
catalizador el carbono orgéanico contenido en la muestra no es convertido a CO,. Antes de entrar la
muestra gaseosa en la celda de analisis, el vapor de agua es condensado y removido en el
dehumificador.

El analizador utiliza una fuente de radiacion infrarroja, que se divide en dos haces. Estos
atraviesan las celdas Opticas asociadas a la muestra y la referencia. La celda de muestra recibe el
flujo del canal seleccionado que consiste en gas portador que lleva consigo los productos de
reaccion de la muestra inyectada. La referencia es una celda que contiene N», el que no absorbe en
el IR. La radiacion infrarroja es absorbida por el CO; en la celda de la muestra, y el porcentaje de
la radiacion absorbida es proporcional al valor de la concentracion de COs.

Con el uso de los dos canales del instrumento se determina el carbono orgéanico total
(TOC) en una muestra, como la resta del valor de TC menos el de CI, TOC = TC — CI. Para la
calibracion se utilizaron cuatro soluciones de biftalato de potasio de concentracién conocida,

preparadas por pesada.

II-7. Espectros infrarrojos con transformada de Fourier.
Los espectros infrarrojos con transformada de Fourier (FTIR) se obtuvieron con un

equipo Bruker EQUINOX 25. Se registraron los espectros entre 4000 y 400 cm™ con resolucién de
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1 cm™. Para la preparacion de la pastilla de cada una de las sustancias humicas, se prensa con una
fuerza de 3 ton una mezcla de KBr y la muestra sélida de la sustancia humica previamente
molidas. Para mejorar las sefiales en relacion al ruido, se promedian 64 espectros individuales para

cada muestra.

I1-8. Matrices de excitacion — emision de fluorescencia.

Los espectros de fluorescencia para la obtencion de las matrices de excitacion emision
(MEE) fueron registrados con un espectrofluorometro Perkin-Elmer LS-50B, esquematizado en la
Figura 2.5. El equipo cuenta con un monocromador (de excitacion) que permite seleccionar una
determinada longitud de onda de la fuente de Xe. El haz resultante se focaliza sobre la cubeta. La
emision de la muestra se detecta a 90° con respecto al haz de excitacion para evitar interferencias
por efecto de la luz dispersada. El espectro de emision se obtiene por barrido de un segundo
monocromador (de emision). El detector es un tubo fotomultiplicador R928 sensible al rojo. Las
rendijas de excitacion y emision se ajustaron a un paso de banda de 5 nm. El espectrofotdmetro

registra los espectros en unidades arbitrarias (UA) con un maximo de emision de 1000 UA.

FUENTE fotomultiplicador de la
muestra

SOPORTE para filtros SOPORTE para filtros
de la excitacion de la emision
y POLARIZADORES

¥ POLARIZADORES

=

red de difraccién

AAAAAAT

red de difraccién &';?
&

fotomultiplicador de
referencia

MUESTRA

Figura 2.5: Diagrama esquematico del sistema optico del espectrofluorémetro utilizado para la

obtencion de las matrices de excitacion - emision de fluorescencia.

Los espectros de emision obtenidos se corrigen por la respuesta del instrumento (la
sensibilidad del detector y la eficiencia de los monocromadores varian con la longitud de onda).

Para obtener la respuesta del instrumento se divide el espectro publicado de una sustancia de
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referencia por el espectro de la misma sustancia registrado en nuestro equipo. Como referencias se
utilizaron p-terfenilo [Du y col., 1998], pterina [Thomas y col., 2002] y rodamina B [Du y col.,
1998], para obtener la respuesta del instrumento en los intervalos de longitudes de onda de 300 a
420 nm, de 370 a 600 nm, y de 520 a 800 nm, respectivamente. La correccion del espectro de
emision se realiza dividiendo el espectro experimental de cada muestra por la respuesta del
instrumento.

Para registrar las matrices de excitacion - emision de fluorescencia, la longitud de onda de
excitacion se incremento de a 5 nm, desde 200 a 550 nm. Para cada longitud de onda de excitacion
se detectd la emision desde los 300 a los 600 nm, tomando datos cada 0.5 nm a una velocidad de
1000 nm/min. Todas las muestras se prepararon por disolucion de los sélidos en agua destilada

llegando a una absorbancia a 550 nm (A>*™™) de 0.050 + 0.005.

I1-9. Imagenes de pseudomicelas de las sustancias humicas.

Se investigd la formacion de pseudomicelas de AHA en agua mediante el empleo de
técnicas de microscopia observando la fluorescencia a A*" = 650 nm de la porfirina TMPyP
(Figura 2.6), que es soluble en agua y capaz de ingresar a las pseudomicelas. Se prepararon
muestras a diferentes pHs y se observo también el efecto de la formacion de pseudomicelas en
presencia de diversos electrolitos como peroxodisulfato de sodio y sulfato de cobre (II). Estos
ensayos se realizaron en colaboracion con el grupo del Prof. Peter Ogilby en Aarhus, Dinamarca.

El equipo utilizado consta de un microscopio invertido Olympus (modelo 1X70) equipado
con un detector de InGaAs de arreglo lineal (Princeton Instruments/Roper) [Andersen y col., 2002,
y Zebger y col., 2003]. Se empled luz de A = 420 nm, proveniente de una lampara continua de
Xe de 75 W, que fue acoplada a la muestra a través del objetivo del microscopio usando un espejo
dicroico. La luminiscencia resultante fue colectada por el objetivo del microscopio y transmitida a
través del mismo espejo dicroico y de un filtro de banda de longitud de onda variable hacia un
detector colocado en el plano de la imagen. De esta forma se obtiene un perfil de intensidad de
luminiscencia de un corte en planos a través de la muestra. Las imagenes bidimensionales se
obtienen trasladando lateralmente la muestra sobre el portaobjetos del microscopio y registrando
planos sucesivos. Las imagenes se obtuvieron con un aumento de 60x.

Las soluciones para las determinaciones se obtuvieron mezclando volumenes iguales de
una solucioén acuosa de TMPyP (4*° = 1.14) con otra solucién acuosa de 12 mg de AHA en 5 mL

de agua.



Figura 2.6: 5,10,15,20-tetrakis(N-metil-4-piridil)-2 1H,23H-porfina (TMPyP)

II-10. Andlisis computacional.

Analisis de regresion bilineal.

Los espectros de los intermediarios de reaccion, se obtuvieron a partir de los perfiles de
absorcion a diferentes longitudes de onda, manteniendo el resto de las condiciones experimentales.
Por lo tanto la absorbancia es una funcion de la longitud de onda y del tiempo. Teniendo en cuenta
la linealidad entre la absorbancia, la concentracion y el coeficiente de absorcion, este andlisis se
aplica a la matriz de absorbancia experimental para obtener informacién de minimo nimero de
especies y sus respectivos perfiles de concentracion y espectro de absorcion [San Roman y
Gonzalez, 1989].

La absorbancia se escribe en forma matricial [A] = [g] [c], donde [A], [e] ¥y [c]
representan las matrices de la absorbancia, coeficiente de absorcién molar y concentracion,
respectivamente. El procedimiento se basa en el célculo de las matrices [g] y [c] por regresiones
lineales multiples (utilizando la condicién de cuadrados minimos) por iteraciones sucesivas hasta
que el sistema converge, o sea se minimizan los elementos de la matriz error. A partir de la matriz
error se obtiene la matriz de absorbancia corregida [A°]. El niimero de especies es seleccionada

como el minimo valor que permite una aproximacion razonable entre [A°] y [A].

Simulaciones cinéticas.

Para simular el decaimiento de las especies transientes generadas en los ensayos de flash
fotolisis se utilizé un programa basado en el balance de los componentes formulado en términos de
un sistema de ecuaciones diferenciales, que se resuelven por el método de Runge Kutta [Gonzalez

y Braun, 1995]. Este programa considera al flash como una funciéon delta que produce una
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concentracion determinada de radical. La concentracién de radical inmediatamente después del
flash se ingresa como parametro inicial, a partir de la estimacién experimental de la misma. Para
esta estimacion se realizan ensayos en ausencia de otras sustancias con las que pueda reaccionar.

Para validar el método los resultados obtenidos se comparan con resultados experimentales.

Cdlculos teoricos.

La metodologia de célculo utilizada fue la teoria del funcional de la densidad (Density
Functional Theory, DFT) con un nivel de teoria B3LYP [Becke, 1993; Lee y col., 1988] y el
conjunto de bases extendidas 6-311++G** [Krishnan y col., 1980; Clark y col., 1983; Frisch y
col., 1984]. Todos los calculos se realizaron con el programa GAUSSIANO3 [Gaussian 03,
Revision C.02, 2004].

Las estructuras geométricas de todas las especies e intermediarios fueron optimizadas.
Luego de cada optimizacion se realizd un analisis vibracional para confirmar que las estructuras
calculadas posean realmente un minimo de energia y para evaluar las correcciones de la energia
vibracional del punto cero (zero-point energy, ZPE) y correciones térmicas a la energia libre de
Gibbs, las que se incluyen en todas las energias calculadas. Para los radicales se utilizd la
aproximacion de capa abierta irrestricta (unrestricted open-shell), no encontrandose contaminacion
de spin (el valor de la desviacion <S*> standard calculado en todos los casos fue menor al 5% del
valor tedrico esperado).

Los efectos de solvente fueron calculados con el modelo del campo de reaccion
autoconsistente continuo polarizado (self-consistent reaction field polarized continuum model,
SCRF-IEF-PCM) [Miertos y Tomasi, 1982; Cossi y col., 1996; Barone y col., 1997] como lo
implementa el programa de calculo Gaussian03. El programa utiliza el conjunto de radios de
hidratacion UAO para formar cavidades segun la geometria molecular previamente optimizada, la
hibridizacion y la carga de la especie. En este método, el solvente es modelado como un continuo
de constante dieléctrica €, y el soluto es colocado en la cavidad formada segun los parametros
mencionados dentro del solvente. El modelo no considera interacciones especificas entre el soluto

y el solvente.

II-11. Determinacion de la constante de velocidad de desactivacion de oxigeno singulete.

Para determinar la constante de desactivacion global de oxigeno singulete (k;) se registra
la fosforescencia resuelta en el tiempo emitida por esta especie a 1270 nm. Esta técnica permite
evaluar los tiempos de vida del Oz(lAg) en ausencia (t,”) y en presencia de quencher (ta),

monitoreando el decaimiento del mismo por fosforescencia a 1270 nm. La intensidad de la sefial



(/) es directamente proporcional a la concentracion de Oz(lAg) a cualquier tiempo ¢ y decae

exponencialmente con un tiempo de vida (7,), segun la Ecuacion 2.3.
~1/ 7,
I=1e Ec.2.3

Se realizaron medidas en soluciones con diferentes concentraciones de quencher (Q) para
obtener valores de T, en funcién de la concentracion de quencher. Se utilizo la ecuacion de Stern-

Volmer (Ecuacion 2.4) para obtener una recta graficando 1 / T4 contra [Q] cuya pendiente es %; .

—:io+kt x [0] Ec.2.4
TA

Como fuente se utiliz6 el segundo armonico de un laser Nd:YAG (Litron) con emision a
532 nm atenuada (2 ns de ancho de pulso y 5 mJ por pulso). La radiacion emitida es detectada
perpendicularmente a la direccion del laser, usando un detector de Germanio (Judson 116 85p, de
5 mm de didmetro) provisto de un sistema interno de filtros apropiados. La sefal eléctrica
proveniente del detector es digitalizada por el osciloscopio (500 MHz Agilent Infiniium) y
almacenada. Las sefiales se analizan luego en una computadora.

Las soluciones se prepararon en D,O de modo de obtener un valor de 1,” y 14 mucho
mayores que el tiempo de resolucion del detector empleado (1 pus). Como sensibilizador se utilizé
Rosa de Bengala. El pH se ajusté con KOH y los valores de pD se calcularon sumando 0.4 al valor

de pH medido [Martire et al., 1993].

Para la determinacion de la constante de velocidad de desactivacion reactiva de oxigeno
singulete (kgz) se compar6 el comportamiento cinético del sustrato en estudio (S) respecto de un
compuesto de referencia (Ref) cuya constante de velocidad para la reaccion con oxigeno singulete
(kRRef) se conoce. En este trabajo se utilizo el método descripto por Foote y Ching [Foote y Ching,
1975] que consiste en la irradiacion sensibilizada de los sustratos S y Ref en condiciones de
pseudo primer orden. A partir de soluciones de concentraciones conocidas de ambas sustancias, y
manteniendo constante la concentracion de sensibilizador y la geometria del sistema, se mide el
consumo de O, disuelto en funcion del tiempo de irradiacion, que puede describirse con la

Ecuacioén 2.5

-d[O,]/dt = k; x [Q] x [O2('Ag)ss Ec. 2.5



Donde Q es la sustancia de estudio o la referencia, y [02(1Ag)] ss la concentracion de
Oz(lAg) en estado estacionario. Si esta Ulltima se considera constante, al integrar la Ecuacion 2.6 se

obtiene
In ([02)/[02]0)=-kr Xt Ec. 2.6

Al graficar el In ([O; ]/[O2]o) contra el tiempo se obtienen lineas rectas, cuyas pendientes
son proporcionales a cada constante reactiva. El valor de kz® se calcula de la relaciéon de las

pendientes de las rectas para ambas sustancias, segun la Ecuacion 2.7.

Rk x [ Ref ] Ee.27
S ks x [ 8] o

En estos experimentos las soluciones fueron irradiadas con una lampara de cuarzo-
halogeno de 150W focalizada sobre un reactor cilindrico de vidrio (125 ml). Entre ambas se
interpuso un filtro de corte (410 nm) para que solo el sensibilizador absorbiera la luz. En la parte
superior se colocd un esmeril para el montaje del soporte del electrodo de oxigeno sin que quede
aire en el fotorreactor. El soporte del electrodo esta provisto de un pequefio buzo magnético
colocado aproximadamente 1 cm debajo de la membrana del electrodo.

Las soluciones se prepararon con agua destilada. Como sensibilizador se utilizo6 Rosa de
Bengala. Se monitoreo6 el consumo de O, disuelto con un electrodo polarografico Orion 97-08-99.
La sustancia elegida como referencia fue el aminoacido histidina, cuya constante de velocidad de
reaccién se conoce (kgi"' = 9.0 10" M seg’! [Miskoski y Garcia, 1993]). Se trabajo con
concentraciones de ambos sustratos de 7.6 10 M para conservar la condicion de pseudo primer
orden. En estos ensayos no se superd el 15 % de conversion de reactivos, para minimizar la
posibilidad de reaccion entre los productos y el Oz(lAg).

En experimentos realizados en las mismas condiciones experimentales, se sigui6 la cinética
de consumo de clomazone por HPLC. Para poder comparar ambos experimentos, se realizaron
ensayos midiendo el consumo de ambos. Debido a que el consumo de O, disuelto se debe realizar
en un recipiente cerrado, se siguid su cinética de consumo, y a distintos tiempos finales se

determind la variacion de la concentracion de clomazone por HPLC.

II-12. Determinacion del rendimiento cudntico de generacion de oxigeno singulete por sustancias

humicas.
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La produccién de oxigeno singulete (O('A,)) sensibilizada por SH se detectd empleando
como fotosensibilizadores acidos htimicos de origen comercial (Aldrich, AHA) y extracto alcalino
de vermicompost (Ext. OH) en agua deuterada. Debido a los bajos rendimientos cuénticos de
produccion de O, (1Ag), @,, debio utilizarse un equipo de muy alta sensibilidad cuya operacion se
basa en la deteccion por la técnica de single photon counting (SPC) de la de la emision en el
infrarrojo cercano (1270 nm) producida por el decaimiento del oxigeno del estado excitado lAg al
estado fundamental Y. Estos ensayos se realizaron en colaboracion con el laboratorio del Prof.
Peter Ogilby en Aarhus, Dinamarca.

La parte principal del arreglo experimental empleado es el laser de Ti:zafiro de
femtosegundo (Tsunami 3941; Spectra Physics/Newport,). El laser de Ti:zafiro estd bombeado por
la frecuencia doblada de un laser de diodo de onda continua Nd:VO4 (Millennia V, SW; Spectra
Physics/ Newport) que opera a 80 MHz. Este laser bombea un amplificador (Spitfire) cuya funcion
principal es la reduccion de la frecuencia de repeticion a 1 kHz, la que es adecuada para los
experimentos de O, (IAg) debido a que su tiempo de vida en los sistemas de estudio es del orden
del microsegundo.

La longitud de onda de excitacion empleada en los experimentos fue 400 nm. Dado que el
amplificador no emite por debajo de los 760 nm, la longitud de onda seleccionada fue de 800 nm y
su frecuencia fue doblada mediante un cristal delgado de B-borato de bario (BBO). La luz de 400
nm fue luego filtrada con un filtro de banda (400420 nm) que transmite el segundo armonico y
bloquea el haz fundamental de 800 nm. La potencia del laser fue medida con un aparato FieldMax
TO; Coherent (Santa Clara, CA).

La fosforescencia de oxigeno singulete (lAg - 3Zg') se mide colocando un filtro de banda de 1270
nm en frente del fotomultiplicador (Hamamatsu, modelo R5509-42), el que se usa en el modo de
single photon counting y cuyo tiempo de respuesta es de 3 ns. El fotomultiplicador fue enfriado a -
80 °C mediante un flujo de nitroégeno gaseoso que habia sido bombeado a través de un vaso Dewar
con nitrogeno liquido. La salida del fotomultiplicador fue amplificada 25 veces con un
preamplificador Stanford Research Systems modelo 445; enviada a través de un filtro casero de
paso alto de bloqueado DC a un contador de fotones de dos canales (Stanford Research Systems

modelo 400).



II-13. Ensayos microbioldgicos.

Se estudi6 el efecto de la presencia de sustratos organicos ricos en sustancias humicas y
de su fotdlisis, en el desarrollo de dos bacterias: una cepa de referencia de Escherichia coli (ATCC
4352) y una cepa aislada del mismo suelo del cual se realizaron los extractos. La composicion de
los medios de cultivo empleados se listan en la Tabla 2.5. Los medios se esterilizaron en autoclave
a 121°Cy 1 atm. de sobrepresion durante 20 min.

El aislamiento de bacterias del suelo se realiz6 a partir de 5 gramos de muestras de suelo
del horizonte superficial con alto contenido de humus, recolectadas en mayo de 2006 del Parque
Pereyra Iraola. Las muestras se enriquecieron en 50 ml de medio de cultivo R2A y se incubaron 24
hs en agitacion (180 rpm) a 30°C. Las alicuotas fueron inoculadas en agar cetrimide para aislar
selectivamente bacterias del género Pseudomonas. Se observaron dos tipos de colonias: Cepa A de
colonias color crema, grandes elevadas y difusas, y la Cepa B de colonias con pigmento verdoso,
mas grandes, difusas y mas chatas. Ambas fueron bacilos Gram negativos. Se realizaron replicados
en agar R3A [Reasoner y Geldreich, 1985] hasta obtener aislamientos puros. Se eligié continuar
los ensayos con la cepa B. Por tltimo se hizo un repique en agar R3A en pico de flauta para

guardarla a 4°C.
Para la preparacion de los indculos, cada cepa bacteriana se hizo crecer en caldo R3A, y

se incubo a 30°C en un agitador rotatorio a 180 rpm por 24 hs.

Tabla 2.5: composicion de los medios de cultivo empleados para los ensayos microbiologicos.

Para los medios solidos, se agregd 15 g de agar agar por litro de medio y luego se esterilizo.

MML R2A R3A Agar cetrimide
NaCl 5 g | Extracto de 05 Extracto de g Digestion
K,HPO, 1 g | levadura levadura pancreatica 20 g
(NH4)H,PO4 1 g | Proteasa 05¢ Proteasa le de gelatina
(NH4)2SO4 1 g | peptona peptona Cetrimide 03 g
MgSO, 0.2 g | Casamino Casamino MgCl, l4g
KNO; 3¢ | 4cidos 0>¢ acidos le K>SOy 10g
H,O 1L | Glucosa 0.5g | Glucosa 1 g | Glicerol 10 ml
Almidén 0.5g | Almidon lg | Agaragar 15¢g
Piruvato 0.3 g | Piruvato 0.5g | HO 1L
K>,HPO4 0.3 g | KoHPO4 0.6 g
MgSO;4 0.05 g | MgSOq4 0.1g
H,O 1L | HO 1L
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Para los ensayos 1 ml del in6culo a ensayar se agregaron a 50 ml del medio de cultivo
suplementado con el respectivo sustrato organico, y se incubd en un agitador rotatorio a 180 rpm y
30°C, tomando muestras en el tiempo para seguir el desarrollo microbiano. Se utilizaron dos
medios de cultivo, R2A o medio mineral (MML) ajustado a pH 6.5, con la adicion de los sustratos
organicos (extracto de suelo y acido humico Aldrich) fotolizados o sin fotolizar. Los mismos se
agregaron al medio de cultivo en relacion 1 a 1, y se esterilizaron luego en autoclave durante 20
min. a 121 °C y una atm. de sobrepresion. También se ensayaron los sustratos organicos solos y
los medios de cultivo sin adicion de sustrato. La fotolisis de los sustratos organicos se realizé en el
mismo reactor utilizado para la fotolisis continua, con camisa de vidrio para no dejar pasar luz por
debajo de 320 nm. La ldmpara utilizada es la Philips HPK 125 y el tiempo de irradiacion fue de 90

minutos.

El crecimiento bacteriano se siguié midiendo la atenuancia (D) del medio a 600 nm. Esta
se define como el logaritmo en base 10 del poder radiante incidente (P%) dividido por el poder
radiante incidente (P3). La atenuancia se reduce a la absorbancia si el haz incidente no se refleja ni

se dispersa, solo se transmite o absorbe.

0

P
D, =log| — | =—log(T,) Ec.2.8
P,
Donde T, es la transmitancia. La atenuancia se correlaciona con la concentracién de
bacterias expresada en UFC/ml (unidades formadoras de colonias por ml) determinada en cajas de
petri con R3A sdlido. La cinética de crecimiento se ajustd con la ecuacion de Gompertz

[Zwietering y col., 1990].

f:yo-i-Axexp{—exp(’umaxXex(L_t)+lj} Ec.29

A

Donde f=1n (D¢ / Dg); A =1n (D » / Do); tmax €s la velocidad de crecimiento en la fase

exponencial; y L es el periodo de latencia.
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Capitulo II1. Extraccion y caracterizacion de

sustancias humicas de vermicompost.

Extraccion de materia organica a partir de vermicompost.

Se optimiz6 el proceso de extraccion de sustancias humicas (SH) a partir de
vermicompost de origen comercial (Establecimiento Don Astor). EI compost es el proceso
resultante de la accion de lombrices rojas californianas (Eisenia foetida) sobre camas de estiércol
de ganado vacuno durante un periodo de tres meses. En la Tabla 3.1 se listan algunas
caracteristicas fisicoquimicas del compost (determinaciones realizadas en la catedra de Edafologia

de la Facultad de Ciencias Agrarias y Forestales de la UNLP.)

Tabla 3.1: propiedades fisicoquimicas del compost comercial.

Analisis Método Valor
pH En pasta 6.2
Conductividad Conductimetria 5.6
Carbono organico Walkley-Black 18.6 %
Materia orgénica Incineracion. 37.7 %
Fraccionamiento Stevenson Ac. Hamicos 50.4 %
de la MO Ac. Fulvicos 18.6 %
Huminas 31.0 %
Nitrogeno total Micro Kjeldahl 1.5 %
Relacion C/ N 12.5
Fosforo total Colorimetria con (NH4)2Mo0O4 0.4 %
Cenizas Incineracion en mufla a 600 °C 62.3 %
Humedad Secado en estufa a 105 °C 8.3 %

La extraccion se realizo suspendiendo 40 g de compost en 250 ml de solucién acuosa
alcalina ajustada a pH 9.0 con hidroxido de sodio. La suspension se mantuvo en agitacion
constante durante 1 hora. Se tomaron 50 ml de la solucién y se evaporaron hasta sequedad en
rotavapor a presion reducida y 40°C. El solido obtenido se llevo a peso constante en estufa a 60° C.
La masa del s6lido seco obtenida a partir de esta alicuota fue de 0.1014 g, y la concentracion del

extracto es de 2.03 g L™.
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Caracterizacion de las distintas sustancias humicas utilizadas.

En este trabajo se emplearon muestras de acidos humicos comerciales Aldrich (AHA) y
de turba de Waskish de la International Humic Substances Society (AH ITHSS), acido fulvico de
turba de Waskish de la IHSS (AF IHSS), y extractos de vermicompost (Ext. OH) y de suelo (Ext.

S). Los contenidos de carbono y nitrogeno de las muestras de SH empleadas se listan en la Tabla
3.2

Tabla 3.2: Contenido de carbono de las muestras de SH comerciales y los extractos de materia

organica.

Muestra % C % N C/N

AHA 42 +1® 0.9® 46.7

AHA ¢ 44.1% ND ND

AH IHSS 46 +2 1.5® 30.7

AF THSS 65+2 1.1® 59.1

Ext. OH 16 £2 ND ND

Ext. S 29+ 1 2.5£0.1 11.5

@ Valores en el rango 38.5 - 44.1 fueron informados por Kollist-Siigur y col. 2001, Landgraf'y col.
1999. ® Valores suministrados por los proveedores. © Palazzi y col, 2007. ND: no determinado.

Matrices de emision-excitacion de fluorescencia (MEEF):

Se prepararon soluciones acuosas de las distintas SH, se ajusté el pH a 7.0 £ 0.1 y la
absorbancia a 550 nm a 0.050 + 0.005. Se registraron los espectros de emision de fluorescencia
excitando las muestras a distintas longitudes de onda entre 200 y 550 nm con incrementos de 5
nm. Los espectros obtenidos se corrigen por la respuesta del instrumento y se grafican en 3
dimensiones para obtener las matrices. Las matrices pueden dividirse en 5 regiones (Figura 3.1).
Los picos en cada region se han asignado a compuestos organicos del tipo humicos, fulvicos,
tirosinicos, triptofanicos o fenolicos, [Chen y col. 2003; Coble, 1996; Coble y col., 1993; Coble y
col,. 1990]. En general, picos a longitudes de onda de excitacion cortas (<250 nm) y longitudes de
onda de emision cortas (<350 nm) se asocian al aminodcido tirosina y a proteinas simples con alto
contenido de este tipo de aminodcidos aromaticos (Regiones I y II) [Ahmad y Reynolds, 1999;
Determann y col., 1994]. Picos correspondientes a longitudes de onda de excitacion corta (< 250
nm) y a mayores longitudes de onda de emision se relacionan con los acidos fulvicos (Region I11)
[Mounier y col., 1999 (a)]. Los picos que corresponden a longitudes de onda de excitacion
intermedias (250-280 nm) y longitudes de onda de emision cortas (< 380 nm) estan relacionados a

productos solubles de degradacion microbiana (Regién IV) [Coble, 1996, Ismaili y col, 1998;
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Reynolds y Ahmad, 1997]. Picos a longitudes de onda de excitacion mas largas (> 280 nm) y
también longitudes de onda de emision mas largas (> 380 nm) estan relacionados con la presencia
de 4cidos humicos (Regioén V) [Artinger y col., 2000; Miano y col., 1990; Mounier y col., 1999
(b)]. Datos de MEEF para longitudes de onda menores que 240 nm no han sido ampliamente
publicados, aunque pueden ser medidos en forma confiable con los avances recientes que proveen

fuentes de excitacion estable a estas longitudes de onda.
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Figura 3.1: Regiones de la MEEF mencionadas en el texto.

En las Figuras 3.2 y 3.3 se muestran respectivamente las MEEF obtenidas con las SH

comerciales y las extraidas en el laboratorio.
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Figura 3.2: MEEF de las SH comerciales en solucion acuosa a pH 7. 1) AHA, 2) AF IHSS, 3) AH

IHSS. Las lineas rojas son luz de excitacion de primer y segundo orden y Raman del agua.
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Figura 3.3: MEEF de las SH extraidas a partir de vermicompost (1) y de suelo (2), en solucién

acuosa a pH 7. Las lineas rojas son luz de excitacion de primer y segundo orden y Raman del agua.
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Las matrices de los extractos de vermicompost y de suelo muestran que la principal
fluorescencia se enmarca en las regiones IV y V que corresponden a productos solubles del
metabolismo microbiano y a los 4cidos humicos, respectivamente. Mientras que las SH
comerciales muestran fluorescencia en todas las zonas (incluidas las zonas III y V,
correspondientes a los acidos fulvicos y humicos respectivamente).

La MEEF del Ext. OH muestra maximos de fluorescencia excitando a 320 nm con
emision entre 350 y 360 nm (region IV) y a L™ = 355 y A" entre 450 y 465 (region V), mientras
que para el Ext. S aparece excitando a 390 con emision entre 475 y 485 nm. Para el AHA el
maximo se encuentra en la region de A**° = 205 nm emitiendo entre 320 y 370 nm. De las SH de la
IHSS, el AH muestra una zona de fluorescencia intensa a A entre 315 y 340 nm con emision
entre 460 y 485 nm, y el AF para A°*° entre 230 y 240 nm emitiendo entre 460 y 470 nm.

Christl y colaboradores [Christl y col., 2000] investigaron la relacion entre la
heterogeneidad quimica de las SH extraidas de suelo en relacion con su peso molecular, para lo
cual emplearon un esquema de fraccionamiento usando ultrafiltracion por fibra hueca obteniendo
fracciones de 10-30 kDa, 30-100 kDa, 100-300 kDa y mayores a 300 kDa, y se analizaron las
fracciones obtenidas por andlisis elemental y distintas técnicas espectroscopicas (espectroscopia
UV-Visible, resonancia magnética nuclear de 13C, FT-IR, y fluorescencia). Estos autores
encontraron que la MEEF de los acidos fulvicos exhibe un pico a longitudes de onda de excitacion
y emision menores que los acidos humicos [Christl y col., 2000]. Este comportamiento se atribuye
a la presencia de fracciones formadas por sistemas condensados de alto peso molecular con
sustituyentes aceptores de electrones y a un mayor grado de conjugacion en los acidos himicos
[Senesi y col., 1991; Mobed y col., 1996]. En tanto, un bajo grado de policondensacion aromatica,
pequenas cantidades de cromodforos conjugados y la presencia de sustituyentes dadores de
electrones en la estructura de los acidos fulvicos contribuyen a las longitudes de onda de
excitacion y emision relativamente bajas y altas intensidades de fluorescencia observadas en
comparacion con los acidos hlimicos [Senesi y col., 1991; Mobed y col., 1996].

Se observa un aumento en las longitudes de onda del maximo de excitacion y emision con
la disminucion del peso molecular de las distintas fracciones de acidos humicos [Christl y col.,
2000]. Este corrimiento al rojo de los maximos de fluorescencia con la disminucién del peso
molecular de las fracciones de acidos hiimicos se corresponde bien con el % de C aromaticos
determinado por resonancia magnética nuclear de ’C. La gran diferencia entre los espectros de
fluorescencia de las fracciones de menor peso molecular de 4cidos hiimicos con las de acidos
fulvicos sugiere entornos quimicos diferentes a pesar de que ambas fracciones presentan

distribuciones de peso molecular similares.

48



Espectroscopia infrarroja con transformada de Fourier (FTIR).

En las Figuras 3.4 y 3.5 se muestran los espectros de absorcion IR obtenidos para las

muestras de SH comerciales y extraidas, respectivamente.
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Figura 3.4: Espectros de FTIR de las muestras de SH comerciales.
En la Tabla 3.3 se listan las principales bandas de absorcion en el IR para las SH y su

asignacion a los diferentes grupos funcionales [Andjelkovic y col., 2006; Song y col., 2001; Amir

y col., 2003; Lguirati y col., 2005; Samios y col., 2007].
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Figura 3.5: Espectros de FTIR de las muestras de SH extraidas.

La banda de absorcion IR mdas importante en todas las muestras analizadas es la que se
centra alrededor de los 3400 cm™ y corresponde al estiramiento del enlace O-H de los grupos
alcohol alifatico, fenol o 4cido carboxilico [Andjelkovic y col., 2006]. Las bandas a 2920 y 2850
cm™ [Andjelkovic y col., 2006; Song y col., 2001] son caracteristicas de los estiramientos de los
enlaces C-H. La absorcion a 1720 cm™ se asigna al estiramiento del enlace C=0 de los grupos
COOH. Las bandas que aparecen entre 1600 y 1650 cm ™' son debidas al estiramiento del enlace
C=0 en carboxilatos, cetonas y acidos carboxilicos. El pico a 1400 cm ™' es debido al bending del
enlace C-H alifatico y al estiramiento asimétrico del COO . Las bandas en 1511 y 1540 cm™ son

debidas al estiramiento del enlace C=C y a deformaciones del enlace N-H.
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Tabla 3.3: bandas de IR y su asignacion

Nimero de onda (cm'l)

Asignacion de la banda

775-975 Bending fuera del plano del C—H aromatico.
1030-1080 Estiramiento C-O-C de éteres aromaticos, carbohidratos y
polisacaridos
1170 Vibraciones del grupo alcohol.
1200-1260 Estiramiento C-OH de grupos arométicos y estiramiento C—O—-C de
éteres arilicos y fenoles.
1380-1400 Deformacion de los O—H, estiramiento C—O de fenoles, estiramiento
anti-simmetrico COO" y deformacion C—H en alifaticos.
1440-1460 Deformacion C-H alifaticos en acidos grasos y grasas durante el
proceso de compostaje.
1510- 1540 Estiramiento C-C de aromaticos, deformacion N-H.
1580-1600 Estiramiento C=N en amidas secundarias y C=0 en quinonas, acidos
cetonicos y amidas
1630- 1650 Estiramiento C=C de aromaticos, estiramiento C=0 en quinonas,
acidos cetonicos y amidas primarias.
2680- 2685 Estiramiento de OH con puentes de H.
2850 Estiramiento asimétrico C-H de —-CHj3 y —CH»— en cadenas alifaticas.
2920-2930 Estiramiento C-H alifatico (simétrico y asimétrico) de -CH; y —CH,—.
3300- 3500 Vibraciones de los grupos O-H de fenoles, alcoholes y dacidos

carboxilicos y vibraciones de los N-H de amidas y aminas.

Los valores del grado de aromaticidad pueden calcularse a partir de los cocientes de los
picos a 1650/2920 y 1650/2850, y del grado de policondensacion (1034/2920, 1034/2850 y
1034/1540) [Amir y col., 2003] para cada una de las muestras se listan en la Tabla 3.4. El pico a

1650 se debe principalmente al estiramiento de los dobles enlaces conjugados de los compuestos

aromaticos. Los picos a 1540, 2850 y 2920 cm™ se deben a los compuestos alifaticos, y sirven de

referencia del contenido de C alifatico. El pico en 1034 cm™ se asigna fundamentalmente a la

presencia de estructuras aromaticas policondensadas del tipo de las ligninas [Amir y col., 2003].
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Tabla 3.4: relacion de las intensidades de absorbancia de los picos en los espectros FTIR

obtenidos con las diferentes SH.

Sustancia | 1034/ 1034/ 1034/ 1650/ 1650/ 1511 1650/ 1720/
Humica 1540 2850 2920 2850 2920 12920 1540 2920

AHA 0914 | 0902 | 0872 | 1.047 | 1.012 | 0936 | 1.061 0.884

AFIHSS | 1014 | 1.020 | 0.998 1.078 1.055 | 0.987 1.072 1.109

AHIHSS | 0985 | 0968 | 0.957 | 1.010 | 0999 | 0972 | 1.027 | 1.013

Ext.OH | 0919 | 1.009 | 0981 | 1310 | 1273 | 1.094 | 1.193 | 1.032

Ext. S 0992 | 0973 | 0938 1.056 | 1.018 | 0940 | 1.077 | 0935

La secuencia de aromaticidad obtenida del analisis de los espectros FTIR es: AH IHSS <
AHA = Ext. S < AF IHSS < Ext. OH; mientras que la tendencia en el grado de policondensacion
es: AHA < Ext. S = Ext. OH = AH IHSS < AF IHSS. Se observo que existe correlacion entre el

grado de policondensacion y la aromaticidad en las muestras analizadas.

Espectroscopia UV-visible

En la Figura 3.6 se muestran los espectros UV-visible de las diferentes muestras de SH,
obtenidos a pH 7. De los mismos se obtuvo la relacion E4/E6, como el cociente entre las
absorbancias a 465 nm sobre el valor a 665 nm. Dicho parametro es muy utilizado en la
caracterizacion de la materia organica disuelta y en la comparacién de SH de diferentes origenes.
Este cociente es independiente de la concentracion de la sustancia humica en la solucion. La
absorbancia a mayores longitudes de onda es indicativa de la presencia de moléculas de mayor
tamano, por lo que los valores del cociente E4/E6 se correlacionan inversamente con el peso
molecular de las SH [These, 2005] y con el contenido de anillos aromaticos [Lguirati y col., 2005].
Por otro lado E4/E6 correlaciona positivamente con el nimero de grupos acidos carboxilicos
[Cheny col., 1977].

Como el pH de la solucion afecta el peso molecular promedio, el cociente E4/E6 depende
del pH y las comparaciones con diferentes SH deben hacerse midiendo los espectros con

soluciones a un mismo valor de pH.

52



2.0

1.5

Absorbancia
=
1

0.5 1

0.0 T T T e ———

300 400 500 600 700 800

A/ nm

Figura 3.6: espectros UV-visible de soluciones acuosas de las distintas SH de concentraciones 20
mg L', ajustadas a pH 7. AHA (negro), Ext. S (rojo), Ext. OH (verde), AH IHSS (amarillo), AF
[HSS (azul).

Las relaciones E4/E6 para todas las muestras listados en la Tabla 3.5 siguen la siguiente
tendencia: Ext. OH < Ext. S < AHA < AF THSS < AH IHSS. Se observo una correlacion inversa

entre el cociente E4/E¢ y el grado de policondensacion determinado por FTIR.

Tabla 3.5: parametros espectroscopicos de las diferentes SH.

Sustancia Conc 465 A 065 E4/Es
Humica (mg L)
AHA 16.1 0.1133 0.0153 7.41
AH IHSS 19.8 0.0923 0.0111 8.32
AF THSS 23.1 0.1627 0.0174 9.35
Ext. S 18.9 0.1697 0.0332 5.11
Ext. OH 26.3 0.1207 0.0285 4.24

Imagenes de pseudomicelas de las sustancias humicas

Se investigd la formacion de pseudomicelas de AHA en soluciéon por microscopia
detectando la fluorescencia de TMPyP a A" = 650 nm. Se prepararon muestras a diferentes pHs y

se observo también el efecto de la formacion de pseudomicelas en presencia de diversos
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electrolitos como peroxodisulfato de sodio y sulfato de cobre (II). El agregado de peroxodisulfato
se hizo para observar si en las condiciones experimentales en las que se realizaron los ensayos con
radicales inorgénicos oxidantes (ver capitulo siguiente), las SH son capaces de asociarse y formar
agregados. El agregado de iones Cu’™ se realizo porque se conoce que estos iones son capaces de
favorecen la generacion de agregados desordenados del tipo de las pseudomicelas [Baalousha y
col., 2006]. Estos ensayos se realizaron en el laboratorio del Prof. Peter Ogilby en Aarhus,
Dinamarca.

Si bien las SH fluorescen, los blancos en los que la solucion de AHA se mezclo con un
volumen igual de agua destilada, no presentaron emisién a 535 nm.

El ajuste de pH de las muestras se hizo con HNO3; o NaOH. Las imagenes que dicen “PS”
contienen 0.01 M de Na,S,0g y las que dicen Cu contienen 0.1 M CuSOs. Los resultados se
muestran en la Tabla 3.6.

Se observa que sin agregado de sales, a pH = 4 el tamafio de las pseudomicelas es mas
pequefio que a otros pHs. No se encontraron pseudomicelas mas grandes que las que se muestran
en la foto en todo el preparado. En cambio a pH 6 y 10 se encontraron pseudomicelas grandes y
pequenas (ver fotos). Se observa que el agregado de Na,S,0g en concentraciones del orden de las
empleadas en los experimentos de flash-fotdlisis aumenta el tamafio de las pseudomicelas
formadas a pH 4, cuando en ausencia de peroxodisulfato solo se observaron pseudomicelas
pequetias a ese pH. Ademads, en presencia de peroxodisulfato se ven pseudomicelas muy brillantes,
las que contienen mayor concentracion de la porfirina dentro de ellas. Esto puede explicarse por la
asociacién entre el S,05°~ y el AHA, lo que incrementa la cantidad de cargas negativas dentro de
la pseudomicela, capaces de interaccionar con la porfirina cargada positivamente. Por otro lado, en
presencia de Cu(Il) el tamafio de los agregados es mas grande que los observados en presencia de
Na,S;05 0 a pH > 6. [Baalousha y col., 2006; Andelkovi¢ y col., 2004; Engebretson y von
Wandrusrka, 1997]. En el ensayo en presencia de Cu(Il) por emision no pudo observarse nada. Se
ha descrito para otros cationes divalentes (Zn, Pd) la formacién de un complejo con el TMPyP,
que disminuye o desactiva la fluorescencia de la porfirina [Anula y col., 2006]. Se publicaron
también resultados similares de desactivacion de la fluorescencia de porfirinas por iones Cu(Il)

[Weng y col., 2007].
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Tabla 3.6: imagenes microscopicas de las pseudomicelas de AHA obtenidas en diferentes

condiciones experimentales.

Muestra Imagen de transmision Imagen de fluorescencia

AHA
pH 4

AHA
pH6

pequenas

AHA
pH6

grandes

AHA
pH 10

pequenas

AHA
pH 10

grandes
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Tabla 3.6, continuacion: imagenes microscopicas de las pseudomicelas de AHA obtenidas en

diferentes condiciones experimentales.

Muestra Imagen de transmision Imagen de fluorescencia

AHA
pH 4
PS

pequenas

AHA
pH 4
PS

grandes

AHA
pH 4
PS

brillantes

AHA
pH 4
Cu
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Caracterizacion de los radicales libres generados por fotolisis de soluciones de

sustancias humicas comerciales y del extracto.

Se fotolizaron soluciones de SH en diferentes condiciones para estudiar la generacion de

radicales libres y determinar su reactividad.

Radical hidroxilo:

La generacion de radicales hidroxilo (*OH) se evidenci6 a partir de la formacion del
radical ozénido (O3°-), en soluciones saturadas en O, de pH fuertemente alcalino. Esto es posible

debido a que en esas condiciones experimentales tienen lugar las siguientes reacciones:

hv
SH + HO HS*- + °*OH + H' [Richard y Canonica, 2005]
"OH+OH" ——= 0™"+H,0 K =4.0x10° [Gonzalez y col., 1998]
0*-+0; b — 0;°- K =7.2x10° M"! [Gonzalez y col., 1998]

(A max = 430 mn)

El radical O; °- se caracterizd por su espectro, comparando el obtenido experimentalmente con el
publicado en bibliografia [Sehested y col., 1982; Felix y col., 1967], tal como se muestra en la
Figura 3.7.

También se realizo el analisis cinético del decaimiento del radical O;*~ a A = 430 nm en
condiciones de saturacion en O,, N», aire, y en presencia de 1x10° M de tolueno saturado de O,,
como se observa en la Figura 3.8. El agregado de tolueno compite con el oxigeno molecular por el

radical hidroxilo, segun la reaccion.

OH® + Tolueno ———> Productos k=15.1x10° M s [Roder y col, 1990]

57



100
]

S 80 -
4=
=
e
g 007
5 |
=
a1
2 40
@]
wn
=

20 -

0 T T
350 400 450 500

A/ nm
Figura 3.7: Espectro del radical O3~ obtenido por fotdlisis de soluciones acuosas de AHA
(circulos verdes) o el extracto alcalino de vermicompost (cuadrados rojos), ajustadas a pH 13 y

saturadas en O,, comparados con el publicado en bibliografia (linea negra).
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Figura 3.8: Decaimientos del radical O3*= a Ana = 430 nm, formado por fotolisis de AHA en
soluciones acuosas de pH 11 saturadas en O, (linea verde), en O, con 1x10° M tolueno (linea

roja), y en aire (linea azul).
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Electrén hidratado:

Se realizaron ensayos de flash-fotolisis para obtener el espectro del electron hidratado
€™ (ac)- S€¢ midieron los cambios de absorbancia a 700 nm de soluciones de AHA saturadas en Ar
(para eliminar el oxigeno disuelto), con una celda de 25 cm de camino Optico. Sin embargo en
estos experimentos no se vieron sefiales, debido a la alta reactividad del e~ con las SH y el
oxigeno que pudo haberse disuelto durante el ensayo. Por ello se evidencid su formacion
indirectamente, mediante su reaccion con el acido tricloroacético (ATCA) para liberar iones

cloruro, proponiendo el mecanismo:

hv ISC
SH —> 'HS* ——> °HS* [Cooper y col., 1989]
'HS* o ’HS* ——>  [SH™ +e] [Cooper y col., 1989]
[SH*+e] + H,O0 ——> SH™ + e [Cooper y col., 1989]

Para varias sustancias cloradas se propuso:

e a)y + RHCI — > °‘RH + Cl- [Hoigne y col., 1989]

Es de esperar que en presencia de oxigeno esta reaccion se vea inhibida por la reaccion

€y + 0 — O, k=1.9x10"" M s [Elliot, 1989]

Se realizaron ensayos de irradiaciéon continua con luz de A > 250 nm de soluciones de
ATCA, con o sin AHA y en diferentes concentraciones de O,. Se observo que en ausencia de SH,
el ATCA no se degrada. En presencia de AHA, el ATCA se mineraliza eficientemente, tanto en
ausencia como en presencia de O,. Sin embargo, sélo en ausencia de O, se observa liberacion del

cloro orgéanico como Cl-, indicando la participacion del e ).
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Figura 3.9: Evolucion temporal de la concentracion de cloruro durante la irradiacion de soluciones

acuosas de ATCA 1 x 10 M (en verde), o la misma solucién con 20 ppm de AHA, saturada en

aire (en azul) o en Ar (en rojo).

Radicales superoxido e hidroperoxido:

Se estudio la generacion de los radicales superoxido (O,°") e hidroperoxido (HO;®), que
se encuentran en equilibrio 4cido-base. Para ello se realizaron experimentos de fotosensibilizacién
de SH en diferentes condiciones de pH y concentracion de oxigeno molecular disuelto. Las
reacciones que generan estos radicales, aparte de las mostradas en el punto anterior, son:

SH* + O, ——» SH™ + O, [Cooper y col., 1989]

SH* + O, ——» 'SH* + Oz(lAg) [Richard y Canonica, 2005]
SH + O0y('A) ——— SH™ + O, [Cooper y col., 1989]
En presencia de grupos amino presentes en las SH, se produce la reaccion

'SH* + RNH, ——» SH*- + RNH,"" [Cooper y col., 1989]

SH*- + O, — » SH + 0Oy [Richard y Canonica, 2005]
0,-+ H'" Z——= HO; K =3.3x10° M [Gonzalez y col., 1998]
(Amax = 245 mn) (Amax = 225 mn)
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Los radicales O,*= / HO," se caracterizaron mediante el andlisis de sus decaimientos en
distintas concentraciones de O, disuelto (solucion saturada en aire y en oxigeno), a distintos
valores de pH (3, 7 y 9). También se obtuvo el espectro del radical HO,® a partir de la irradiacion
de soluciones de acido hiimico Aldrich o del extracto alcalino de vermicompost (ambas ajustadas a
pH 3 y en concentraciones 1 ppm) saturadas en oxigeno, el cual se compar6 con el de bibliografia
[Bielski y Ritcher, 1977], como se muestra en la Figura 3.10. Con nuestro equipo y disefio
experimental no pude medir por debajo de 240-250 nm, debido a que a esas longitudes de onda la
lampara de andlisis posee baja potencia, el fotomultiplicador poca respuesta y la muestra de SH

alta absorbancia.
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Figura 3.10: Espectros del radical HO,® obtenido del analisis bilineal de decaimientos por fotdlisis
de soluciones de acido humico Aldrich (circulos verdes) y del extracto alcalino de VC (cuadrados

rojos) saturadas en O, a pH 3. La linea azul representa el espectro publicado para este radical.

Oxigeno singulete:

La produccion de oxigeno singulete (Oz(lAg)) sensibilizada por SH se detecté empleando
como fotosensibilizadores acidos hiimicos de origen comercial (Aldrich, AHA) y extracto alcalino
de vermicompost (Ext. OH) en agua deuterada. Debido a los bajos rendimientos cuénticos de
produccién de O, ('Ay), @4, debio utilizarse un equipo de muy alta sensibilidad cuya operacion se
basa en la deteccion por la técnica de single photon counting (SPC) de la de la emision en el

infrarrojo cercano (1270 nm) producida por el decaimiento del oxigeno del estado excitado lAg al
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estado fundamental 3Zg'. Estos ensayos se realizaron en el laboratorio del Prof. Peter Ogilby en
Aarhus, Dinamarca.

Se emplearon soluciones saturadas en aire del AHA y del Ext. OH, ambas de 4*° = 0.61+
0.01. Los decaimientos obtenidos en ambos casos se muestran en la Figura 3.11. Las sefiales de
fosforescencia de las soluciones se ajustan a un decaimiento monoexponencial con valores de vida
medias de O, (1Ag) obtenidas en D,O de 62 ps, los que coinciden con los valores publicados en
dicho solvente [Wilkinson y col; 1995].

Con el objeto de determinar el valor de ®, para el extracto se tomaron sefiales de
fosforescencia a diferentes potencias del laser empleando el método comparativo [Ogilby y Foote;
1982]. Asi, las amplitudes de las sefales extrapoladas a tiempo cero (I,) para ambas muestras
(AHA y Ext. OH) se graficaron en funcion de la potencia del laser obteniéndose las rectas que se

muestran en la Figura 3.12.
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Figura 3.11: Decaimiento de fosforescencia de Oz((lAg) a partir de la fotosensibilizacion por AHA

(en rojo) o el extracto alcalino (en negro).

El valor de I, es proporcional a la potencia del laser, a la fraccion de luz absorbida
(1- 10™) y a @, [Paul y col., 2005]. Los valores de ®, para las SH disminuye al aumentar la
longitud de onda de excitacion [Scully y col.,, 1997, Haag y Hoigné, 1986]. El rendimiento
cuantico de produccion de oxigeno singulete del AHA disminuye de 2.0x10° a 1.1x107 cuando la
longitud de onda de la luz de irradiaciéon aumenta de 365 a 434 nm. [Haag y col, 1984]. Por lo
tanto, a partir del cociente de las pendientes de las lineas rectas mostradas en la Figura 3.12 para

los dos sensibilizadores y del valor de @, para AHA se estim6 el @, para EAVC, obteniéndose el

valor de (1.3 + 0.1)x107.

62



Cuentas

0 T T T
0 1 2 3

Potencia / mW
Figura 3.12: Grafico de I, en funcion de la potencia del laser para el AHA (en rojo) y el extracto

alcalino de vermicompost (en negro)

Las SH actiian no sélo en la produccioén de Og(lAg), sino también en su decaimiento
[Hessler y col., 1996]. Por lo que el valor aparente de @, estard determinado por la presencia de
cromoforos que generan Oz(lAg) como sensibilizadores y de grupos reactivos que actien de
quenchers. En las condiciones experimentales empleadas, el tiempo de vida del Oz(lAg) observado,
Ta, coincide con el valor reportado en D,O, lo que indica que el quenching es despreciable. Haag y
Hoigné demostraron que las fracciones de menor peso molecular poseen rendimientos cuanticos de
produccion de Oz(lAg) mayores, basados en ensayos de fraccionamiento de SH de diferentes
origenes por cromatografia de exclusion molecular en gel [Haag y Hoigné., 1986]. Por lo tanto, el
valor de @, depende tanto de la longitud de onda de excitacion como de las caracteristicas y

concentracion de las SH.
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Capitulo IV.- Reactividad de sustancias humicas

con radicales oxidantes.

Para estudiar de que manera afecta a los tratamientos oxidativos de degradacién de
contaminantes in situ (ISCO) la presencia de materia organica en suelos y aguas naturales se
investigo la reaccion de las sustancias htimicas (SH) con distintos radicales oxidantes. Se trabajo
con SH de origen comercial y extraidas en el laboratorio a partir de compost de lombriz, con los
radicales aniones sulfato (SO4°~) y bicloruro (Cl,*-), y el 4&tomo de cloro (CI*). El primero es uno
de los radicales mas usados en las tecnologias ISCO [Huling y Pivetz, 2006]. Los dos radicales de
cloro son generados durante los tratamientos oxidativos de ambientes naturales con elevado
contenido de iones cloruro [Buxton y col., 1999; Buxton y col., 1998; Huie y Clifton, 1990; Jayson
y col., 1973].

a.- Radical anion sulfato.

Se realizaron ensayos de flash-fotolisis convencional de soluciones acuosas de
peroxodisulfato 1x102 M en el intervalo de temperaturas de 283.2 a 303.2 K. En estas condiciones
se observo la formacion de una especie que absorbe entre 300 y 550 nm, cuyo espectro y cinética
de decaimiento coinciden con los publicados en bibliografia para el radical SO4*~ [McElroy y
Waygood 1990; Choure y col, 1997] (Figura 4.1), y por lo tanto se pueden asignar a esta especie
las trazas observadas. En las condiciones experimentales utilizadas, el radical SO4*~ decae con una
cinética mixta de primer y segundo orden simultineas, con constantes de velocidad ky.n (la
constante de velocidad del radical con el agua, con los iones oxhidrilo y peroxodisulfato,
reacciones 1 a 3) y kg, (la constante de velocidad del proceso de recombinacion, reaccion 4),
respectivamente. El factor de peso para cada proceso depende de la intensidad del flash y de la
concentracion de peroxodisulfato [McElroy y Waygood 1990]. Las trazas de absorbancia fueron

ajustadas con la Ecuacion 4.1:

A(t /1) _ kpr[m
T b(A)xexp(k

prim

+d(A) Ec. 4.1
xt)—c(A)

Donde A(#,1) es la absorbancia en funcion del tiempo y la longitud de onda, c(A) = 2 ke,

/e(A) I (con g(A) = el coeficiente de absorcion a esa longitud de onda y / = camino 6ptico), b(A) =

c(A) + kpim / Ao(X) (con A(A) la absorbancia inmediatamente después del flash), d(A) es la
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absorbancia a tiempos muy largos y corresponde a la formacion de productos estables de reaccion.
Para los experimentos en ausencia de sustancias htimicas, este término es nulo. En los ensayos en

presencia de las distintas SH toma valores muy pequefios.

Tabla 4.1: reacciones que intervienen en el decaimiento del radical SO4*~ (constantes de velocidad

obtenidas de NIST, [Ross y col., 1998]), en solucion acuosa en ausencia de SH.

SO, + H0 —  °OH + SO/ + H 6.6 x10°s™ (D
SO,~ +  OH- —  °OH + SO/~ + H’ L4x10'M's" (2
SO/~ +  $,087 o> S04 + SO 63x10°M"'s" ()
SO+ SO o> S04 Lox10°M st (@)

El valor obtenido para ks, a 293 K es de 4.7 x 10* M's!, en concordancia con los
valores publicados en bibliografia en similares condiciones (pH = 4.5, I = 3x 10° M) [Ross y col.,
1998]. El valor de la constante de primer orden kyim a 293 K obtenido es 1.7 x 10° s, similar a
otros obtenidos por nuestro grupo [Bosio y col., 2005]. Esta constante engloba, como ya se dijo,
las reacciones del radical SO4°~ con el agua y con los iones S,05°" y OH-. Valores similares para

dicha constante global en condiciones experimentales muy similares han sido publicados por

Buxton (1500 s™' [Buxton y col., 2000]).

O——T——— T T T T 1
300 350 400 450 500 550
A/ nm

Figura 4.1: Espectro de absorciéon normalizado inmediatamente después del flash, correspondiente
al valor de A(A) a tiempo cero obtenido del ajuste de la eq. 1, parar soluciones de Na,S,05 0.01 M
en ausencia de SH (@) y en presencia de 400 ugL"' de AHA (A). La linea sélida representa el
espectro de bibliografia para el radical sulfato [McElroy y Waygood 1990].
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El analisis de las trazas obtenidas con soluciones de Na,S,05 1 x 102 M a diferentes
temperaturas en el intervalo estudiado permite calcular las energias de activacion para los procesos
englobados en las dos constantes de velocidad. Los graficos de Arrhenius para Apim y kseg S€
muestran en la Figura 4.2. A partir de las pendientes de estos graficos, se obtuvieron los valores de
energias de activaciéon de (49 + 13) y (8.4 + 1.9) kJ mol"' para los decaimientos de primer y
segundo orden, respectivamente. El moderado efecto de la temperatura en ki, ya habia sido
informado por George y Chovelon [George y Chovelon, 2002]. Ervens [Ervens, 1997] obtuvo una

energia de activacion de (7 + 3) kJ mol™ que concuerda con el valor encontrado.
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Figura 4.2: Graficos de Arrhenius para kyim, (@) y ko (M), obtenidas de los ajustes de los datos

con la Ecuacion 4.1 de las trazas de flash-fotolisis a 450 nm de soluciones de Na;S,0g5 0.01 M.

Para el estudio de la reactividad del radical SO4°~ con las distintas SH, se fotolizaron
soluciones de Na,S$,0g 1 x 102 M, en presencia de concentraciones crecientes de SH. Se
ensayaron el dcido humico Aldrich (AHA) comercial y el AHA purificado, los acidos htimico y
falvico de turba de Waskish de la IHSS (AH IHSS y AF IHSS) y el extracto de vermicompost
(Ext. OH). Los experimentos de flash-fotolisis de soluciones de Na,S,0g con 400 pgL”' de AHA
se observo la formacion de un radical cuyo espectro de absorcion coincide con el publicado para el
radical SO4"- (Figura 4.1) [McElroy y Waygood 1990].

Para evitar la produccion de otros radicales por la fotdlisis de las SH, se coloco en la
camisa externa de la celda de fotolisis una solucion de mayor concentracion de SH a modo de

filtro, para que la luz que ingresa a la celda sea absorbida principalmente por el peroxidisulfato.
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Las trazas obtenidas a 450 nm con soluciones de Na,S,0g 1 x 102 M en presencia de SH
de diferentes origenes en el intervalo de 0 a 400 pg L' fueron ajustadas a una cinética de orden
mixto con la Ecuacion 4.1, con k,, la constante de decaimiento del SO4°~ en lugar de kprim. El peso
de la componente de segundo orden disminuye a medida que aumenta la concentracion de
sustancias humicas, y para concentraciones del orden de los 100 ugL ' los datos se pueden ajustar
muy bien con una cinética de primer orden. Los decaimientos para el radical SO4*~ a 450 nm,
obtenidos por flash-fotolisis convencional de soluciones acuosas 0.01 M de Na,S,03 en presencia

de 400 pgL™' de AHA o en ausencia del mismo y a 293.2 K, se muestran en la Figura 4.3.
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Figura 4.3: Decaimiento a 450 nm con soluciones de Na,S,0g 0.01 M en ausencia de AHA (rojo)
o en presencia de 400 ugL”' de AHA (verde), a 293.2 K. Las lineas solidas corresponden a las

simulaciones de los datos experimentales para las dos concentraciones de AHA.

kap, aumenta con la concentracion de SH expresada en ngl ™!, alcanzando un valor
constante para altas concentraciones de sustancias humicas. (Figuras 4.4, 4.5 y 4.6). Se han
encontrado desviaciones a los comportamientos lineales tipo Stern-Volmer en experimentos con
sustancias htimicas. Por ejemplo, Lang y col. observaron una curvatura descendente en el grafico
de Stern-Volmer de la titulacion con Cu®” de la fluorescencia de sustancias humicas. Este
comportamiento fue asignado a la presencia simultdnea de quenching estatico y dinamico de los
estados singletes excitados [Lang y col., 1997]. Hessler y col. estudiaron el quenching de la
fosforescencia en estado estacionario del oxigeno singulete a 1270 nm por SH de diferentes
origenes. El grafico de Stern-Volmer del quenching muestra una fuerte desviacion debida a la

interaccion entre el sensibilizador (Rosa de Bengala) y las SH [Hessler y col., 1996].
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Figura 4.4: Grafico de k,, contra la concentracion de sustancias hiimicas, obtenido a partir de la

fotélisis de soluciones acuosas conteniendo 1 x 102 M Na,S;05 a 293.2 K, y diferentes muestras
de SH: AHA (@), AHA purificado (A), AH IHSS (V¥), AF IHSS (M), y Ext. OH (#). Las lineas

muestran el ajuste de los datos segun la Ecuacion 4.2.

Se observa que la purificacion del AHA no modifica en forma cualitativa la dependencia
de ka, con la concentracion, solo varian los valores de las constantes observadas del ajuste (ver
Tabla 4.2). Las constantes de velocidad obtenidas con el AHA purificado son mayores que las que
se obtienen con el acido comercial. Esto puede deberse a la presencia de iones metalicos y material
inorganico presente en el AHA no purificado que contribuya a disminuir el tiempo de vida del

radical sulfato.

Las Figuras 4.5 y 4.6 muestran la dependencia de k,, con la Csy en experimentos

realizados con AHA y AF IHSS a diferentes temperaturas en el intervalo 283.2 a 303.2 K.
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Figura 4.5: Grafico de k,, contra la concentracion de AHA, obtenido a partir de la fotolisis de
soluciones acuosas conteniendo 1 x 102 M Na,S,0s, a diferentes temperaturas de trabajo: 283.2 K
(@),288.2 K (A),293.2 K (M), 298.2 K (®), y 303.2 K (¥). Las lineas muestran el ajuste de los
datos segiin la Ecuacion 4.2. Recuadro: grafico de Van't Hoff de In ¢ contra T para el AHA.
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Figura 4.6: Grafico de k,, contra la concentracion de AF IHSS, obtenido a partir de la fotolisis de
soluciones acuosas conteniendo 1 x 102 M Na,S,0s, a diferentes temperaturas de trabajo: 289.2 K
(@),293.2 K (A),297.2 K(H),y301.2 K (®). Las lineas muestran el ajuste de los datos segun la
Ecuacion 4.2. Recuadro: grafico de Van't Hoff de In ¢ contra T™' para AF THSS.
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Los resultados se pueden interpretar con un mecanismo como el que se muestra en el
Esquema 4.1. El mecanismo transcurre por la asociacion reversible del anion Szng' a las SH. Se
ha publicado para otros aniones como cromato, arseniato, arsenito, sulfato, silicato y fosfato, su

capacidad de unirse a las SH [Sanjay y col., 1999; Sachs y col., 2004].

SH SH
S,0.* S,04% (SH) SO,~ SO, (SH)
7
(7 (10)
hv | (5) hv 1 ©) ®) )
2 50, 2 SO,- (SH) P P’
SO,~ + SH — Radicales organicos

(grupos reactivos) (11

Esquema 4.1

La interaccion del radical sulfato con las SH puede ser mediante abstracciéon de H o
transferencia de carga con los grupos reactivos presentes (reaccion 11), o por la particion con las
SH (proceso reversible en el esquema, reaccion 10). El radical sulfato asociado, SO4*~(HS), puede
interpretarse como el radical sulfato en un ambiente diferente al del seno de la solucion. Como se
describid en el capitulo anterior, el AHA forma en solucion acuosa pseudomicelas con diametros
de entre 1 y 10 micrones. El tamafio y las caracteristicas de las mismas son afectados por la
presencia de peroxodisulfato en la solucion. Por otro lado, Myneni ha publicado la formacion de
dominios globulares en soluciones de acidos humicos y fulvicos, de tamafios del orden de los 300

nm’ [Myneni, 2002].

La dependencia experimental de la constante aparente k,, con la concentracion de las SH

se puede ajustar bien con la Ecuacion 4.2 para las diferentes SH empleadas:

_(a+bxCgy)

= Ec.4.2
v (I+cxCg)

Las reacciones 5 y 6 corresponden a la fotodlisis del anidon peroxodisulfato en solucion o
unido a las SH para generar respectivamente al radical sulfato libre o asociado. Estos radicales se

encuentran en equilibrio, seglin la reaccion reversible 10. La constante de velocidad kg corresponde
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al conjunto de reacciones de pseudo primer orden responsables del decaimiento del radical SO4*-
en ausencia de SH, y coincide con kpim. El decaimiento de la concentracion molar total de los

radicales intermediarios de reaccion, [I] = [SO4*~] + [SO4"~ (HA)], esta dada por la Ecuacion 4.3.

—% =k, [504"]2 +k, [SQ[} +k, [SO[][SH]H@ [504-* (HS)} Ec. 4.3

Si los radicales sulfato libres y ligados se encuentran en equilibrio rapido, se puede
expresar la concentracion total de intermediarios como [I] = [SO4"~] (1+K;o [SH]), y entonces el

decaimiento del radical sulfato esta dado por la Ecuacion 4.4.

4150, 7 K[ S0 +k [0, |+ (ky+ k< K,y )x[SH]x[50,7]
T a (1+ K, [SH) Ec. 4.4

La Ecuacion 4.4 predice una cinética de decaimiento de orden mixto para el radical SO4™-,
con una constante de velocidad de primer orden, k., dependiente de la concentracion de SH como

se muestra en la Ecuacion 4.5.

_ (k3+(k11 +k9XK10)XCSH) _ (a+bxCyg,)

. Ec4.5
v (1+K,,xCg,) (1+cxCgy)

Si la principal especie que absorbe a 450 nm es el radical SO4°- libre, la Ecuacion 4.5
ajusta el valor de k,,, de acuerdo a lo observado a partir del andlisis de los datos experimentales
con la Ecuacion 4.2. Ademas, el espectro de absorcion normalizado del radical sulfato obtenido en
presencia de 400 ug L' de AHA vy el obtenido en ausencia de SH son coincidentes, como se
observa en la Figura 4.1.

La comparacion de las ecuaciones 4.2 y 4.5 nos muestra que el parametro a coincide con
la constante kg, el parametro b con (k;; + ko x Klo)/(IO6 x PM), y que K;o = 10° x ¢ x PM, donde
PM es peso molecular nominal de la sustancia humica.

Los valores de las constantes para las distintas SH se listan en la Tabla 4.2.
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Tabla 4.2: Valores de los parametros del ajuste de la Ecuacion 4.2 a 293 K para las distintas SH.

Muestra als’ b/pug'Ls” c/ug'L ¢ /mol(C)'L

AHA 1100 + 100 40£10 0.013 £0.005 4+1)x10°

AHA purie 1090 + 90 50+10 | 0.012+0.002 |(3.3+0.5)x 10°

AH IHSS 1000 + 200 70 + 40 0.03 £0.01 (8+2) x 10’

AF IHSS 1000 + 200 50+20 0.02 £0.01 4+1)x10°

Ext. OH 1000 + 100 24+ 10 0.010 £ 0.005 (8+2)x 10’

El anélisis de los comportamientos obtenidos para el AHA y el AF IHSS a diferentes
temperaturas en el intervalo estudiado, nos permite obtener la dependencia con la temperatura de
los parametros b y c.

Del analisis de los graficos de van't Hoff de In ¢ vs. T (recuadros de las Figuras 4.5 y
4.6) se obtienen los valores de la diferencia de entalpia para la reaccion 10, AH;o de -(37 £ 11) kJ
mol” para el AHA y de -(76 + 10) kJ mol” para el AF IHSS. No he encontrado en bibliografia
datos termodindmicos para la asociacién de aniones a sustancias himicas, que me permita discutir
los resultados de AH;y. Tomando los valores publicados para el peso molecular nominal del AHA
(4.7 x 10°> g mol™ [O’loughlin y col., 2000], 4.1 x 10° g mol”' [Perminova y col., 2003]) se obtiene
un valor de K¢ del orden de (6 £ 2) x 10722982 K. A partir de estos valores, se calcula AGj = -
RT Ln Ko = -44.7 kJ mol™, y por tanto TASo = 7.7 kJ mol ™. Por lo tanto el binding del ani6n esta
controlado por la exotermicidad de la interaccion con el AH, y el aumento entrépico podria
deberse a la liberacion de moléculas de agua de solvatacion.

Para otras SH a 293 K se obtuvieron comportamientos similares para el ajuste de k., con
la concentracion, tal como se observa en la Figura 4.4. Los valores obtenidos de los ajustes se
muestran en la Tabla 4.2. Para estas muestras no pudo calcularse el valor de K;¢ por no conocerse
el peso molecular. El extracto alcalino de vermicompost puede contener ademas materia organica
diferente a las sustancias humicas.

Se realizaron ensayos para cuantificar la asociacion del peroxodisulfato a las sustancias
humicas. Se prepararon soluciones de S,05%~ 1 x 102 M, AHA 400 pg L™ y S,0¢* 1 x 10 M con
AHA 400 pg L. Para separar el peroxodisulfato libre del asociado a las SH se ultracentrifugaron
las soluciones durante 3hs a 60000 rpm y 10°C, con un equipo Beckman Coulter Optima MAX en
el grupo del Dr. Balatti (INFIVE, UNLP). Para determinar la concentracion de S;0s> en solucién
se agregd al sobrenandante una alicuota de solucion patrén de sulfato ferroso aménico ([Fe™] =

1 x 107 M) y el exceso de hierro (II) se tituld con solucion recién valorada de KMnO, [Vogel,
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1947]. El peroxodisulfato asociado a las SH se calculé como la diferencia entre el total inicial y el
libre en solucion luego de la centrifugacion.

Se titularon alicuotas de las soluciones de AHA, de Szng' y de AHA + Szng' , antes y
después de la centrifugacion, y se midieron los espectros UV-visible de las 6 muestras. Las
concentraciones de S,0¢>~ obtenidas para las soluciones sin centrifugar son: 0 M para la solucion
de AHA, (9.68 + 0.01) x 10” M para la de S;05*~ + AHA y (9.70 + 0.01) x 10° M para la de
S,0¢%". Para la solucion centrifugada de S,0s> + AHA la concentracion es de (9.53 + 0.02) x 107
M. En presencia de AHA, la concentracion de peroxodisulfato asociado es 2% del valor de la
concentracion inicial, lo que implica que la asociacién del S,05”~ y el AHA (equilibrio 7), existe
pero no es importante en el mecanismo de reaccion planteado. A partir de estos resultados, se
obtiene un valor de K7 =2.1 10° M"', el cual es mucho menor a K.

Para probar el mecanismo propuesto en el esquema 1 se realizaron simulaciones de los
ensayos realizados a 293 K con diferentes concentraciones de AHA en el mismo intervalo que el
experimental. Se considera que la absorcion de la emision de luz del flash por el S,05> produce un
delta de radicales SO4*~. El valor de la concentracion inicial del radical sulfato [SO4°~], se estimo a
partir de la extrapolacion a tiempo cero del ajuste de la absorbancia medida en ausencia de SH,
tomando el valor de £€*° (SO4°-)= 1650 M'em™ [McElroy y Waygood, 1990]. Los experimentos
en ausencia de AHA se reprodujeron bien considerando la concentracion inicial del radical sulfato
[SO4*]o 5.5x10° M Y, kprim = 1.4x10° s'l, Y kseg = 2x10* M!s!. En la Figura 4.3 se observa la
buena concordancia entre los decaimientos experimentales y los simulados.

Para simular los ensayos en presencia de SH se usaron los mismos pardmetros que para la
simulacion del radical sulfato en ausencia de SH. Los valores de las constantes de velocidad del
radical sulfato con las SH utilizados en las simulaciones que mejor ajustaron los resultados
experimentales fueron ko = 1 x 10° M s y k11 =3 x 10° M s, y el peso molecular del AHA
4.7 x 10° [0’loughlin y col., 2000]. Se consideré a las reacciones 10 y -10 como reversibles, sin
suponer la condicion de equilibrio. Para simular los perfiles de absorbancia a 450 nm se considerd
la contribucion de las dos especies de radical sulfato, libre y asociada., SO4*= y SO4"-(HA).
Asignandole al coeficiente de absorcion a 450 nm del radical SO4*~(HA) valores en el intervalo
desde 0 a 1 x 10* M'lcm'l, la contribucién del mismo a la absorbancia es menor al 6% de la
absorbancia total de la solucion. Esto concuerda con nuestra suposicion inicial de que la especie
que absorbe principalmente a 450 nm es el radical sulfato libre. Se realizaron simulaciones con
valores de ko en el intervalo desde 1x10° M™' s! hasta el limite difusional, 3 x 10" M s'l, pero
manteniendo constante el valor de Ko = kjo/k.10 = 5.9 x 10’ M. Se observéd que con valores de ki

9\ gl oo . . . ,
menores a 1 x 10° M s™ no se podia simular los decaimientos experimentales, por lo que se tomo

73



a éste como el limite inferior en dicha constante. Con el valor determinado del contenido de
carbono del AHA de 42% P/p y su peso molecular de literatura, se obtiene un valor de ko >
6 x 10° L mol(C)'s™.

Para todas las concentraciones de AHA, la relacion [SO4°~(AHA)]/[SO4*~]x[AHA]
calculada a partir de las simulaciones a tiempos entre los pocos microsegundos y el tiempo
necesario para consumir la mitad del radical sulfato formado, ajusta el valor de la constante de
equilibrio calculada con un error menor al 20%. Este resultado confirma la suposicion de
equilibrio entre las dos especies de radical sulfato obtenida de la resolucion de los datos cinéticos,
tal como se plantea en el esquema 1. Los decaimientos obtenidos con la simulacion para diferentes
concentraciones de AHA se ajustaron a una cinética de orden mixto con la Ecuacion 4.1. Los
valores de k,, obtenidos se graficaron contra la concentracion de AH, reproduciendo el
comportamiento experimental como se puede ver en la Figura 4.8 Todos estos resultados estan de
acuerdo con el mecanismo propuesto.

No se encontraron en la literatura constantes de velocidad del radical sulfato con SH. Para
reacciones del radical HO® con moléculas de gran tamafio y con grupos aromaticos, las constantes
de velocidad publicadas varian en un intervalo de un orden de magnitud (107 - 10° L mol(C)™" s™)
[Westerhoff y col., 1999]. Este radical reacciona con los sitios reactivos de moléculas grandes con
constantes de velocidad limitadas difusionalmente. Estas moléculas se pliegan sobre si mismas
bloqueando algunos sitios, por lo que las constantes de velocidad observadas son menores a las
esperadas para el numero de sitios reactivos presentes [Westerhoff y col., 1999]. El limite inferior
para la constante de velocidad ko> 6 x 10° L mol(C)'s™ y las constantes publicadas para el

radical HO® con sustratos similares, estan de acuerdo con la reactividad de ambos radicales.

Para observar el efecto de la fuerza ionica (I) en la constante de equilibrio Ko, se
realizaron ensayos de flash-fotdlisis con soluciones de peroxodisulfato 0.01 M y diferentes
concentraciones de AHA a 20°C, en presencia de concentraciones crecientes de distintos
electrolitos. Para regular la fuerza ionica de las soluciones se les agrego sales de cationes mono y
divalentes. El pH de la solucién se ajustd a 4.7, donde los grupos acidos del AHA estan

parcialmente deprotonados, y a 3.0, donde estos grupos estan principalmente protonados

[Andjelkovic y col., 2006].
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Figura 4.7: grafico del log Ko vs. I'* para experimentos con AHA a 293.2 K con el agregado de
los electrolitos: Mg(ClO4), a pH = 4.6 (A), NaClO4 a pH = 4.6 (@), y Mg(ClO4), at pH = 3.0 (H).
También se graficaron los ajustes lineales de los datos a pH 3.0 (en azul) y a pH 4.6 (en verde),

este ultimo con su intervalo de confianza del 99%.

En la Figura 4.7 se muestra la dependencia del logaritmo de K, con la raiz cuadrada de I,
con los distintos electrolitos ensayados. Los resultados obtenidos con Mg(ClO4), y NaClO4 se
ajustan a la misma recta, lo que indica que el efecto observado se debe a la fuerza idénica y no a la
valencia del catiéon. A pH 4.6 se observa un aumento del log K;o con ' debido a la interaccion de
dos especies cargadas negativamente, el radical sulfato y el AHA deprotonado, mientras que a pH
3 no se observa un efecto de la fuerza idnica. Este comportamiento es esperable para la asociacion

de un anidn con una especie sin carga, el AHA no disociado.

Para poder predecir el comportamiento del radical sulfato en los métodos de degradacion
oxidativa in situ (ISCO), se estudio por flash-fotolisis un sistema similar al anterior (soluciones
acuosas de peroxodisulfato 0.01 M y diferentes concentraciones de AHA en el intervalo de 0 a 400
ngL ™" siguiendo el decaimiento del radical sulfato a & = 450 nm) con el agregado de 2 x 10° M de
fenol como contaminante modelo. Las sefiales se ajustaron nuevamente a un decaimiento mixto
con la Ecuacion 4.1. Como se puede observar en el recuadro de la Figura 4.8, la presencia de fenol

en la solucion disminuye la concentracion de radical SO4°- generada, ya que este actiia como filtro
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interno y acelera el decaimiento de las trazas por reaccion con el radical SO4"=. Los valores de k,p

se graficaron en funcion de la concentracion de AHA, como se ve en la Figura 4.8.
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Figura 4.8: Grafico de k,, contra la concentracion de AHA, Capa, obtenido con 1 x 102 M 82082'
a293.2 K en presencia de 2x10° M de fenol (®) y en ausencia de fenol (®). Las cruces (en azul y
marron, respectivamente) corresponden al valor de k,, obtenida del ajuste de las trazas simuladas
con la Ecuacion 4.1. Las lineas muestran el ajuste de los datos con la Ecuacién 4.2. Recuadro:
Decaimiento obtenido a 450 nm con soluciones 0.01 M de Szng' y 2 x 10° M de fenol en
presencia de 400 pgL™' de AHA (traza inferior, en rosa) o en ausencia de AHA (traza superior, en

azul) a 293.2 K. Las lineas corresponden a la simulacion de los datos experimentales.

Dichos experimentos fueron simulados con el mismo conjunto de parametros iniciales
que se uso para los experimentos en ausencia de fenol. Para la reaccion de SO4°~(HA) con fenol, se
utilizo la constante de velocidad bimolecular determinada en ensayos en ausencia de sustancias
hamicas, 2.2 x 10° M's™ [Martire y Gonzalez, 2001]. Se observa también una buena concordancia
entre los valores de k,, obtenidos experimentalmente y los simulados (Figura 4.8), lo que indica
que el fenol es capaz de reaccionar con velocidades similares con el radical sulfato libre y el unido
a las SH, y con la misma eficiencia. En la Figura 4.9 se observan los perfiles de concentracion de
fenol obtenidos de las simulaciones en ausencia de AHA (en verde) y en presencia de 400 pgL™' de
AHA (en marron). Como puede observarse, la degradacion del fenol es mas eficiente en ausencia

de SH que en su presencia, debido a la competencia entre las SH y el fenol por los radicales SO4"~.
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Figura 4.9: Cinética de consumo de fenol por el radical SO4°- en presencia de 400 pgL™" de AHA
(traza superior, en marrén) o en ausencia de AHA (traza inferior, en verde) de la simulacion de los

datos experimentales.

Conclusiones:

Se plantea como parte del mecanismo de reaccion, una interaccion reversible entre el
radical anion sulfato (SO4°-) y las sustancias htimicas (SH). La desactivacion de los radicales
SO4"= mediante el mecanismo propuesto implica la competicion entre las sustancias humicas y los
contaminantes por los radicales oxidantes. Los primeros pasos en el mecanismo resultan en la
generacion de radical asociado a las sustancias humicas, SO4"~(SH), con un tiempo de vida t°
(SO4*~(SH)) menor al del radical libre, t° (SO4°7) como se observo en las simulaciones cinéticas
por computadora.

Los experimentos con fenol como modelo de contaminante muestran que tanto el SO4°-
como el SO4°~(SH) reaccionan con el sustrato con constantes de velocidad similares. Los tiempos
de vida en presencia de fenol de los radicales libres y asociados son t (SO4*") y T (SO4"=(SH)),
respectivamente. A partir de las simulaciones cinéticas, se observa que la fraccion de radicales
SO4°- que reaccionan con fenol es mayor a la correspondiente para el radical asociado SO4*=(SH).
Lo que resulta en una reduccion de la eficiencia del tratamiento oxidativo en presencia de
sustancias himicas, por lo menos para el caso del fenol como contaminante. Esto se confirma por

los perfiles de consumo de fenol por el radical SO4°~ en ausencia y en presencia de SH.
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b.- Estudio de la reaccion de SO, con dcido gdlico como modelo de las

sustancias humicas.

Como ya se mencionO, la naturaleza compleja de las SH dificulta la deteccion y
caracterizacion de intermediarios o productos de reaccion para corroborar el mecanismo
propuesto. Por lo que se realizaron estudios similares con el dcido galico, que ha demostrado ser
un buen modelo del comportamiento de las SH [Tipping, 2002; Stevenson, 1994; Giannakopoulos
y col., 2005]. Se estudiaron las reacciones del radical SO4°~ en soluciones de acido galico a pH 3.1
y 5.6, donde las principales especies presentes son el acido galico (AG) y su base conjugada el
anion galato (G~ ), respectivamente. Se sigui6 el decaimiento de dicho radical en funcion de la
concentracion de acido galico agregado, por la técnica de flash-fotdlisis convencional. La fotdlisis
de soluciones de S,0¢”" , en presencia de bajas concentraciones de especies de galico muestra un
espectro de absorcidén a A mayores a 350 nm, que coincide con el del radical sulfato obtenido en
ausencia de sustrato orgénico, el que ya se mostro anteriormente. Las sefiales obtenidas a 450 nm
pueden ajustarse bien con la ecuacion A4 = A4y exp(-kyp x t) + C (Recuadro de la Figura 4.10) y
muestran un aumento de la velocidad de decaimiento con el incremento de la concentracion de
sustrato organico (S). El valor muy pequeio de la constante C (menor al 1% del maximo de
absorbancia) se asocia a la absorcion de especies de vida media larga, como por ejemplo los
radicales organicos formados por la reaccion 12. De la pendiente de los graficos de kap, obtenida de
promediar los resultados de cuatro experimentos independientes, contra la concentracion de
substrato organico en experimentos a pH = 5.4 se obtiene la constante de velocidad bimolecular
para la reaccion con el anion galato k™, que se lista en la Tabla 4.3. En la Figura 4.10 se

muestran los resultados obtenidos a pH 3.1, donde la especie mayoritaria es el acido galico.
S04~ + AGo G- — Radicales Organicos (12)

Debido a la pequefia fraccion de galato presente a pH 3.1, el cual es més reactivo con el
radical SO4* que el 4cido galico, la constante de velocidad para el acido galico, k12", se calculd

con la Ecuacion 4.6

ki =(p—k5 )x10WPED 4 p Ec. 4.6

Donde p = (7.4 £ 0.5) x 10° M"'s” es la pendiente de la Figura 4.10, pKa =4.4 y k;,% =
(2.9£0.2) x 10° M s
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Figura 4.10: grafico de k,, contra la concentracion de acido galico obtenidas por irradiacion de
soluciones de Na,S,03 0.01 M a 293 K y pH = 3.1. Las barras de error se obtienen de la
desviacion estandar de los resultados experimentales. La linea s6lida azul muestra el ajuste lineal
de los datos y las lineas de puntos azul oscuro representan el intervalo de confianza del 99%.
Recuadro: perfiles de absorbancia a 450 nm con soluciones de Na,;S,0g 0.01 M con 0 (en rojo) y

6x10”" M (en negro) de acido galico, a 293 Ky pH = 3.1.

Tabla 4.3: constantes de velocidad bimoleculares de la reaccion del radical sulfato con especies
del gélico. El error en k5% se obtiene de la desviacion estandar del ajuste lineal entre kap y [G™ ]; €l
error en k1," de la propagacién de errores de la Ecuacion 4.6 considerando los errores en p, ko,
pH, y pKa son: 5 x 10" M's™, 2 x 10* M's™, 0.01, y 0.1 respectivamente.

klgG'/ Mgt kleG/ Mgt

(2.9+0.2) x 10 (6.3+0.7) x 10°

Se estudiaron también los intermediarios de reaccion generados, para lo cual se
obtuvieron los espectros de los radicales organicos por laser flash-fotdlisis y de los productos por
fotolisis convencional. En estos experimentos se utilizd una concentracion de especies de gélico
mayor que en los ensayos anteriores, para consumir totalmente el radical sulfato generado en
tiempos cortos y poder observar solamente los decaimientos del radical orgénico. Los ensayos de

laser flash-fotolisis se realizaron a pH 3.2 y 5.4, en soluciones de peroxodisulfato 5 x 102 M y
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acido galico 10 uM, mientras que los de fotdlisis convencional se realizaron a los mismos valores
de pH, con soluciones de S;05> 1 x 102 M y galico 5 pM. Se observé en los experimentos de
flash-fotdlisis que la cinética de decaimiento de los radicales orgdnicos se ajustaba a una ley de
velocidad de segundo orden, y las constantes de recombinacion observadas son independientes de
la concentracion de oxigeno disuelto, como se observa en la Tabla 4.4.

Los experimentos de laser flash-fotolisis en ausencia de acido galico muestran la
formacion de radicales SO4°=, los que decaen con una cinética de orden mixto. Del andlisis de los
decaimientos a 450 nm y tomando el coeficiente de absorcion a esta longitud de onda del radical
SO4* de 1650 M'em™ [McElroy y Waygood, 1990], puede calcularse la concentracién inicial del
radical SO4*-=5.3 x 10°M. A partir de los valores de las constantes de reaccion del radical SO4°-
con las especies de galico, el agua, los iones oxhidrilo y peroxodisulfato, y su constante de
velocidad del proceso de recombinacion (ver Tablas 4.1 y 4.3), se determina que en estas
condiciones experimentales todo el radical SO4°~ se consume antes de los 20 ps después del
disparo del laser. Por lo que los decaimientos obtenidos en presencia de 50 uM de acido gélico que
se muestran en el recuadro de la Figura 4.12, a tiempos mayores o iguales a 50 ps después del
disparo del laser no muestran contribucion del radical sulfato. En las Figuras 4.11 y 4.12 se
muestran los espectros de absorcion tomados a tiempos cortos, donde la contribucion del radical
sulfato no puede despreciarse, y a 50 ps después del disparo a pH 3.1 y 5.4, respectivamente. Estos

espectros se asignan por lo tanto a los radicales orgénicos generados por la reaccion 12.

Tabla 4.4: Constantes de velocidad de recombinacion de los radicales organicos obtenidos en
soluciones con diferentes concentraciones de oxigeno disuelto, para el 4cido galico y el anion

galato.

@ Obtenido por fotolisis convencional; ® obtenido en experimentos de laser flash-fotdlisis.

2k /e (cms™)

Radical fenoxilo del AG
(A =310 nm)

Radical fenoxilo del G-
(A =320 nm)

Saturado en argon

(2.0+1.0) x 10° @

(1.5+1.0)x 10° @

Saturado en aire

(32+12)x10°®
(3.09 £0.01) x 10° ®

(1.0+0.4) x 10° @
(2.45+0.02) x 10° ®

Saturado en oxigeno

(2.6 +1.0) x 10° @

(9.4+12)x10° @
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Figura 4.11: Espectro de absorcion del radical organico generado por laser flash-fotdlisis de
soluciones de Na,S,05 5 x 10% M y 4cido galico 10 uM tomado 5 (M) y 50 ps (@) después del
disparo del laser, a pH = 3.2. Espectro de absorcion de los productos (V) generados por flash-
fotolisis convencional de soluciones de Na,$,0g 1 x 107 M y 4cido galico 5 pM a pH = 3.2,
obtenido del andlisis bilineal de los decaimientos experimentales. Recuadro: Perfiles de
decaimiento del radical (en rojo) y formacion de producto (en azul) cuyos espectros se asignaron

en la figura principal.

En las condiciones en que se realizaron los experimentos de flash-fotdlisis convencional,
el radical SO4°~ se consume antes de 300 us y solo se detectan por los cambios de absorbancia los
intermediarios organicos generados por la reaccion 12 y sus productos de reaccion. El andlisis de
las trazas de los experimentos de flash-fotolisis convencional es complejo, debido a que tanto el
radical organico como alguno de los productos de la reaccion absorben en el mismo intervalo de
longitudes de onda. Para obtener los espectros individuales de las especies se realizd un analisis
bilineal de la matriz de datos experimentales. El perfil de absorbancia experimental a cada longitud
de onda pudo reproducirse como una combinacion lineal de las absorbancias de cada especie.
Tomando para el radical orgéanico el espectro de absorcion de los experimentos de laser flash-
fotolisis, se obtiene el espectro de la segunda especie. El decaimiento del radical organico y la

formacion de los productos obtenidos del andlisis de las trazas a pH = 3.1 se muestran en el
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recuadro de la Figura 4.11. Debido a que la formacion del radical organico es muy rapida para ser
detectada con el equipo de flash-fotolisis convencional, el espectro de la segunda especie se
calcula como la diferencia entre la absorcion de los productos y los reactivos. Calculando la
concentracion inicial del radical SO4*- de experimentos en las mismas condiciones pero en
ausencia de sustrato organico (3.9 x 10° M), y suponiendo la conversién total del SO4°- en
radicales organicos, pueden obtenerse los espectros de los productos. Estos se muestran en las

Figuras 4.11 y 4.12 para los experimentos a pH = 3.1 y 5.4, respectivamente.
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Figura 4.12: Espectro de absorcion del radical organico generado por laser flash-fotolisis de
soluciones de Na,S,05 5 x 10% M y 4cido géalico 10 uM tomado 2 (M) y 50 ps (@) después del
disparo del laser, a pH = 5.4. Espectro de absorcion de los productos (V) generados por flash-
fotolisis convencional de soluciones de Na;S,05 1 x 102 M y acido galico 5 uM a pH = 5.4,
obtenido del analisis bilineal de los decaimientos experimentales. Recuadro: Decaimientos
experimentales obtenidos por laser flash-fotdlisis a longitudes de onda de analisis de 320 nm (en

negro) y 400 nm (en rojo).
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Los espectros de absorcion de los radicales orgéanicos formados por la reaccion del acido
galico y el ion galato con el SO4*- (Figuras 4.11 y 4.12) son similares a los publicados para
radicales tipo fenoxilo [Draper y col., 1989] y por lo tanto se asignaron a dichos radicales. En la
Tabla 4.4 se observa que dichos radicales se recombinan por una ley de segundo orden y que su
velocidad de recombinacion es independiente de la concentracion de oxigeno disuelto, lo que
corrobora la asignacion realizada de los radicales organicos formados al tipo fenoxilo. Los valores
de 2k / € obtenidos por laser flash-fotdlisis en ensayos con soluciones de Na;S,0g 5 x 102 M a
pH = 5.4 son mayores a los obtenidos con soluciones 10° M de Na,S,0¢ con flash-fotolisis
convencional, como se espera para el efecto de la fuerza idnica en la velocidad de reaccion de dos
especies cargadas negativamente. Los valores de 2k / € obtenidos por ambos métodos a pH = 3.2

son independientes de la fuerza idnica, como se predice para la reaccion de dos especies sin carga.

Figura 4.13: Geometrias optimizadas de los radicales fenoxilo generados por la reaccion del 4cido

galico o el anidn galato con el radical anion SO4°~.

Dwibedy y col. [Dwibedy y col., 1999] estudiaron la reaccion del acido gélico con los
radicales HO® / O*-, N3* , y Br,*- a diferentes valores de pH. Observaron la formacion del
correspondiente radical fenoxilo con un pico a 310 nm un hombro en la region de los 400 nm a pH
6.8, mientras que a pH mayor a 9.7 el pico se corre a 340 nm y el hombro se mantiene en la zona
de 400 nm. El espectro de absorcion publicado [Jovanovic y col., 1995] para el radical fenoxilo del
metil galato presenta un maximo a 310 nm a pH 3 con un hombro ancho en la zona de 340- 400
nm, mientras que el observado a pH 7 presenta picos a 340 y 420 nm, y a pH 10 el segundo pico se
corre a 440 nm. Todo esto coincide con lo observado por nosotros a pH 3 y 5 para el radical
fenoxilo del acido gélico y el i6n galato, respectivamente, y valida la asignacion de especies
realizada.

Considerando que todo el radical SO4°- generado en los ensayos de laser flash-fotdlisis

(5.3 x 10°® M) reacciona con el sustrato organico, se calcula el valor del coeficiente de absorcién a
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ambos valores de pH para el radical fenoxilo del acido galico a 310 nm y para el del ion galato a
320 nm de 8.1 x 10° M cm™ y 4.8 x 10° M cm™, respectivamente. Con estos valores del
coeficiente de absorcion se obtienen los valores de las constantes de velocidad de segundo orden
2k=2.5x10""M"s"apH 3.1. La constante de velocidad para el ion galato depende de la fuerza
ionica, como ya se mencioné. Los valores de 2k son 4.8 x 10° M s™ a 7= 0.03 M (en ensayos de
flash-fotolisis convencional), y 1.2 x10'"® M™ s a 7=0.15 M (en ensayos de laser flash-fotolisis),
a pH = 5.4. Estos valores de constantes de velocidad, cercanos a las controladas difusionalmente,

coinciden con los publicados para radicales fenoxilo no sustituidos [Merga y col, 1994].

Para confirmar la formacion de los radicales fenoxilo de las distintas especies del acido
galico, y para investigar el mecanismo de formacion de estas especies, se hicieron calculos por la
teoria del funcional de la densidad.

La formacion de los radicales fenoxilo es el primer producto de la reaccion 12, y puede
llevarse a cabo por alguna de las siguientes vias de reaccion:

a) Transferencia electrénica desde el acido gélico al radical anion sulfato formandose el radical
cation del 4cido gélico y el anion sulfato (Reacciones C e I de Tablas 4.5 y 4.6). El radical catién
continla reaccionando por una hidratacion rapida y reversible para dar el radical
hidroxiciclohexadienilo (HCHD) [Draper y col., 1989]. La eliminaciéon del agua de radicales
HCHD de fenoles genera radicales fenoxilo, como fue publicado por Merga y por Adams [Merga y
col., 1994; Adams y col., 1966].

b) La via de adicion y eliminacion que genera un aducto del radical sulfato, seguida de la
eliminacion del anion sulfato, y dando ademas radicales HCHD [Martire y Gonzalez, 2001].

c) La abstraccion de hidrogeno del fenol por el radical anion sulfato (Reacciones A, B y H de
Tablas 4.5 y 4.6) [Leopoldini y col., 2004].

Los resultados se listan en las Tablas 4.5 y 4.6. Los calculos realizados para las
reacciones A y B de la Tabla 4.5 y para la H de la Tabla 4.6 muestran que los procesos de
abstraccion de hidrogeno de los grupos OH son exotérmicos. La transferencia de carga de un
electron desde el acido galico o el i6n galato hacia el radical sulfato para generar los
correspondientes radicales cationes (reacciones C e I) son endotérmicos, como también la
eliminacion del proton para formar el radical fenoxilo a partir del radical cation (reacciones D y J).
Los intentos de calcular la adicion directa del radical sulfato a los anillos aroméaticos no pudieron
realizarse. Al acercarse el radical a los grupos fenodlicos del acido gélico o del galato se favorece la

reaccion de transferencia de carga lo que indica que no es posible la ruta de adicién/eliminacion.
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Por lo tanto, los resultados muestran que la reaccion tiene lugar por via de la abstraccion
de hidrégeno. Resultados similares se observaron para el caso de compuestos aromaticos con dos
grupos OH en posicion orto [Leopoldini y col., 2004].

Como los resultados experimentales muestran una recombinacion de segundo orden de
los radicales fenoxilo tanto a pH 3.1 como a 5.3 (Tabla 4.4), se calcularon las energias AE® para las
diferentes reacciones de recombinacidon de acuerdo a los posibles productos predichos por Fang
[Fang y col.,, 2000] para otros radicales fenoxilo con sustituyentes halogenados. Tanto las
reacciones E y K que generan bifenilos, como las disproporcionaciones para dar quinonas (F, G, L
y M) resultaron ser exotérmicas. Las estructuras optimizadas de los bifenilos se muestran en la en
Figura 4.14.

La recombinacion de los fenoxilos por el &tomo de oxigeno para dar los correspondientes
peroxidos orgédnicos no es significativa debido a la baja energia del enlace O-O [Fang y col, 2000],
lo que predice una reaccion reversible. Los célculos tedricos de moléculas con enlaces O-O no
pudieron realizarse, ya que estos tendian a la ruptura de dicho enlace durante la optimizacion de la
geometria molecular.

Para confirmar los resultados experimentales y los calculos tedricos realizados sobre los
posibles productos de la reaccion 12, se analizaron los productos por el test NBT/glicinato para
quinonas y HPLC/MS. El test para quinonas dio resultados positivos para los productos de la
reaccion del radical sulfato con 4cido galico y con galato. El analisis por HPLC/MS se realizé para
la reaccion del galato inicamente (pH 5.4), y se obtuvieron dos picos. Uno de ellos presenta un
tiempo de retencion de 2.74 min corresponde por su peso molecular y su espectro de absorcion al
peroxodisulfato. El otro pico tiene un tiempo de retencién de 3.46 min, y se asignd por su peso
molecular a la quinona que se obtiene como producto de la reaccion M de la Tabla 4.6. El espectro
de absorcion de esta quinona es similar al observado para otras quinonas [Gibaja Oviedo, 1998;
Faig y col., 1958]. Esta reaccion de recombinacion de radicales fenoxilo a ese pH es la mas

favorable termodindmicamente segun los calculos realizados.
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1.48

Figura 4.14: geometrias optimizadas B3LYP/6-311++G** de los bifenilos productos de las

reacciones E y K, respectivamente. Las distancias estdn expresadas en A.

Conclusiones:

Los resultados experimentales y los céalculos mediante la teoria del funcional de la
densidad (DFT) confirman el mecanismo propuesto. En este mecanismo se postula la formacién de
radicales fenoxilo como intermediarios de reaccion de la oxidacion del acido gélico y el galato por
el radical anion sulfato. Los calculos tedricos apoyan la formacién de quinonas y bifenilos
sustituidos por recombinacién de los radicales organicos. Como se observa de los resultados
experimentales, no se puede extrapolar la reactividad del radical sulfato con acido galico a la de
¢éste radical con las sustancias humicas. En los experimentos a pH 5.4 se detectd la quinona
correspondiente a la reaccion M como unico producto de reaccion y esta sustancia resultd ser el

producto més favorable termodindmicamente segun los célculos teoricos.
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Tabla 4.5: valores de energia AE,, AH, y AG, (todos en kcal/mol'l) obtenidos de los calculos

teoricos en fase gaseosa y de AE, en solucion, para las reacciones que involucran al 4cido galico o

su radical fenoxilo (298.15 K).

Reacciones AEo () | AEosol | AHo (o) | AGo (g
H o)
HQ_ AL HO OH
+ so,” . + HSO,” -18.50 -27.21 -12.62 | -18.72
COOH COOH (A)
OH OH
HO OH HO 0-
+ so,” + HSO,” -17.87 | -23.16 | -17.94 | -18.11
COOH COOH (B)
OH OH
HO OH HO OH
SIS P — @ + SO, 223.76 | 137.88 | 223.39 | 223.83
COOH COOH (©)
OH 5
HO OH HO OH
@ - + y* 202.73 253.97 | 202.45 | 203.02
COOH COOH (D)
o}
HO. OH
2 . -27.57 -24.28 -27.09 | -13.19
COOH
o] o] OH
HO. OH HO OH HO OH
2 + HO —— + +  HCOOH -2.94 -4.05 -3.40 -4.27
COOH o COOH (F)
0 i OH
HO OH HO _0 HO OH
2 - . + -3.31 -4.73 -2.66 -3.31
COOH COOH COOH (G)
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Tabla 4.6: valores de energia AE,, AH, y AG, (todos en kcal/mol'l) obtenidos de los calculos

teoricos en fase gaseosa y de AE, en solucion, para las reacciones que involucran al anién galato o

su radical fenoxilo (298.15 K).

Reacciones AEO () AEO (sol) AHO (2 AGO (2
H o)
HQ _OH HO OH
+ S0, + HsO,” -29.10 -30.88 | -29.33 | -29.32
CO0” C00- (H)
H OH
HQ _OH HO OH
+ 80,” —_— @ + so,’ 11570 | 141.60 | 11543 | 115.65
COO" Co0" (1)
OH O
HO OH HO oH
@ = + H* 300.19 | 246.57 | 299.70 | 300.60
coo" .
COO0 (J)
o “ooc
HO OH "R oH
) . Ho O O oH 26.01 - 25.63 | 41.87
coo- N
HO OH Coo (K)
o) o y
HO OH HO OH  HO _OH
2 + HO —— + +  HeoO- 16.77 572 | 1629 | 15.92
oo o} coo-
(9)
o o H
HO OH HO o) HO /OH
2 — + 0.98 -4.30 1.64 5.02
coo- COOH coo- (M)
OH OH
HO OH HO OH
@ — @ + co, 0.17 82.43 0.71 -9.79
coo” (N)

88




Radicales CI° y Cl,™
Cuando se irradian soluciones de Szng' 1x10° M en presencia de NaCl en
concentraciones mayores a 1 x 10 M, no se observa la sefial a 450 nm caracteristica del radical

SO4"-, por la alta eficiencia de la reaccion entre este radical y los iones cloruro (Reaccion 13). Esta
reaccién posee una constante de velocidad de 4.7 x 10° M's™ en soluciones con fuerza idnica
[=0.1M [Ross y col., 1998]. Los atomos de cloro reaccionan reversiblemente con los iones cloruro
para dar el ion radical Cl,*-, reacciones 13 y 14 con constantes de velocidad 8.5 x 10° M sy
6.0x10* s™' [Ross y col., 1998]. Ambas especies, C1°* y Cl,"- absorben por debajo de 380 nm con
coeficientes de absorcion molar a 340 nm, £** = 3800 M'cm™ [Yu y col, 2004] y 9600 + 500 M"
'em™ [Nagarajan y Fessenden, 1985], respectivamente.

Experimentos resueltos en el tiempo con soluciones de NaCl entre 0.1 My 5 x 10°* M,y
82082' 5 x 10 M muestran la formacién de especies transientes con un maximo de absorcion a
340 nm, cuyo espectro concuerda con el publicado para el radical Cl,*~ [Adams y col, 1995], como
se muestra en la Figura 4.15. La constante de equilibrio para las reacciones reversibles 14 y 15
Kia15 a 293 K se calculd a partir de los valores a 295 K (6.5 x 10* M [Bao y Barker, 1997]) y a
298 K (1.4 x 10° M' |, [Buxton y col., 1998]), obteniéndose un valor de 3.9 x 10* M. Para el
intervalo de concentraciones de ion cloruro utilizado en estos experimentos y con el valor de la
constante de equilibrio ya calculado, la contribucion de los atomos de cloro en la absorcion de la
solucion puede despreciarse, ya que en las condiciones experimentales utilizadas se mantiene la
relacion g(Cly")x[Cl,*"] / (C1*)x[CI*] > 100.

El decaimiento de los transientes generados sigue una cinética compleja, que depende de
la concentracion de cloruros, [Cl~]. Las trazas del radical Cl,’~ pueden ajustarse a una cinética
mixta de primero y segundo orden, cuya ley de velocidad se esta dada por la Ecuacion 4.1, como
se muestra en la Figura 4.17. La contribucion del comportamiento de segundo orden es mas
importante en soluciones de Cl- 10" M, y a medida que disminuye la concentracion de cloruros

aumenta el peso del decaimiento de primer orden.
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Figura 4.15: espectro de absorcion tomado 385 us después del flash con soluciones acuosas de

$,05> 5%10° My 9.6x10* M CI- con: 0 (A)y 6.4 mgL" (©) AHA a 293 K.

La constante de velocidad de segundo orden k;s depende de la concentracion de cloruros,
como se espera para el efecto de la fuerza idnica en la reaccion de dos especies cargadas
negativamente como son los radicales Cl,*~ [Alegre y col., 2000]. De la ordenada al origen del
grafico lineal del log ki contra 1"%/(1+ 1"%), de la Figura 4.16, se obtiene el valor de dicha
constante de velocidad a fuerza idnica cero a 293 K, kis° = 6.1 x 108 M™! s'l, que es menor al

publicado para esta reaccion a 298 K [Huie y Clifton, 1990; Huie, 1995; Alegre y col., 2000].

9.1 -

log k,

8.9 1

88 T T T T T T
0.16 0.18 0.20 022 024 0.26 0.28

11/2/(1_|_ Il/2)

Figura 4.16: log ki contra I'%/( 1"*+1) obtenido a partir de los datos a 293 K.
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Las principales reacciones que tienen lugar en el decaimiento del radical Cl,*- son: las
reacciones reversibles 14 y 15, la recombinacion de Cl,", reaccion 16, y el conjunto de reacciones
de los radicales C1° / Cl,*~ con el solvente y los iones oxhidrilo [Alegre y col., 2000], reacciones 17
a 21, que se listan en la Tabla 4.7.

De acuerdo a este mecanismo, las reacciones de CI°* y CI,*~ con agua generan cloruros y
radicales HO®. Los radicales HO® generados pueden afectar los equilibrios planteados por las
ecuaciones 17 a 21, y la constante de velocidad de primer orden dependerd entonces de la
velocidad de estas reacciones. Cuando todos los radicales HO® generados se consumen, en nuestro
sistema por recombinacion o por reaccidén con S,05™ o SO4* [Alegre y col., 2000], ya no se
establece el equilibrio. En este caso las cinéticas de los radicales C1* y Cl,*~ con agua son de

primer orden, como ya fue observado por Buxton [Buxton y col., 1998].

Tabla 4.7: principales reacciones que intervienen en el decaimiento del radical CI,"-.

SO, +  C > cl'  + SO (13)
clrr + Cl- - Cly*- (14)
ChL- —> CI + Cl- (15)
Ch- + CL™ — Cl, + 2CI (16)
cr + H0 S CIOH*- + H' (17)
CL'- + HO0 S CloH*- + H + CI (18)
cr + HO- S CIOH"- (19)
CL*- + HO S CIOH*- + CI (20)
CIOH"- S HO® + CI (21)
cr + HA — Productos (22)
ChL*- + HA - Productos (23)

Para confirmar este mecanismo se realizaron simulaciones de los perfiles de absorbancia
a 340 nm obtenidos. Se consideraron las reacciones 13 a 21, y las reacciones del radical SO4*~ con
agua, HO -y S,05°" , ¥ la recombinacion de los radicales SO4°=. La concentracion inicial de SO4°-
se estim6 de ensayos en idénticas condiciones en ausencia de iones cloruro y con el £*° del radical
SO4*-, como ya se ha mencionado. Las concentraciones obtenidas con las simulaciones de los

radicales CI° y Cl,* se convirtieron a absorbancia con los correspondientes £**, y se compararon
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los perfiles de decaimiento simulados con los experimentales, observandose una buena

concordancia entre ellos.

Cuando se realizaron experimentos de flash-fotolisis con soluciones acuosas de
peroxodisulfato en presencia de iones cloruro en el intervalo 9.6 x 10™ a 6.9 x 10° M y AHA en

concentraciones menores a 8 x 107 g L', se observé la generacion de especies transientes cuyo
espectro de absorcion presenta un maximo a 335 nm. El espectro observado en estas condiciones
coincide con el obtenido para el radical CL*- en experimentos realizados en las mismas
condiciones en ausencia de AHA, como se observa en la Figura 4.15 y es asignado a dicho radical.
Para una dada concentracion de iones Cl-, se observa que la velocidad de decaimiento del radical
Cl,*- aumenta con la concentraciéon de AHA (Figura 4.17), de acuerdo a las reacciones 22 y 23

entre de radicales CI° y CL*" con el AHA, respectivamente. Las sefiales de decaimiento

experimentales se ajustaron con la Ecuacion 4.1, con una constante de primer orden kpim que
depende linealmente con la concentracion de AHA, como se observa en la Figura 4.18. La
absorcion remanente de la solucion asociada al término d(A) puede asignarse a especies de vida

media mas larga, formadas a partir del decaimiento del radical CL. En las condiciones

experimentales utilizadas, las principales reacciones que involucran al radical CL,™,

al que se

asume en equilibrio con el radical CI°, son aquellos listados en la Tabla 4.7. Para todas las
soluciones se cumple la condicion Kj415 x [Cl7] > 1, por lo que se puede expresar la dependencia

observada de kyrim con [HA] mediante la Ecuacion 4.7.

_ k,,
kpr[m - f([Cl ]) + |:k23 +m:| X [HA] Ec. 4.7

El término f{[CI- ]) incluye al producto ksx[H,0], el que es menor a 100 s [Yu y col.,
2004], mas un término dependiente de la concentracidon de cloruros que proviene de la reaccion
reversible 17. Si consideramos solo la reaccion 17 de ida, f{[Cl~ ]) se puede aproximar a
kig + ki7 /(Kiags x [Cl ]). Esta suposicion predice una disminucion de f{[Cl- ]) con la

concentracion de cloruros.
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Figura 4.17: decaimientos a 340 nm obtenidos con soluciones 5 x 10° M S,0¢™ y 1.7 x 10° M
Cl- en presencia de (de arriba hacia abajo): 0 (rojo); 1.6 (azul); y 2.4 (verde) mgL™" AHA, a 293 K.

Las lineas s6lidas muestran el ajuste de los datos con la Ecuacion 4.1.

Los graficos de kprim contra la concentracion molar de AHA, calculada asumiendo su peso
molecular de 4.7 x 10> g mol™ se comportan linealmente (Figura 4.18). Las ordenadas al origen de
estos graficos, f{[Cl- ]) de la Ecuacién 4.7, disminuyen al aumentar la concentracion de Cl-, como
se predijo. El grafico lineal de las pendientes de la Figura 4.18, P, contra la inversa de la
concentracién de cloruros, [Cl- J'se muestra en el recuadro interno de la Figura 4.18. De este
grafico se obtienen los valores de k3 = (1.15 £ 0.15) x 10° M'ls'l, y k22/K14,15= (8.0 £ 0.8) x 10° 57!
de la ordenada al origen y la pendiente de este grafico, respectivamente. Con el valor de K45 =
3.9 x 10* M! se obtiene un valor de krp=3.1x 10" m! s'l, en el limite difusional.

Se han publicado valores cercanos a los controlados difusionalmente para reacciones del
atomo de cloro con sustratos aromaticos [Alegre y col., 2000; Martire y col., 2001]. El valor de k3,
igual a 3 x 10® en L mol(C)'s" concuerda con valores publicados para el radical HO® con

moléculas de gran tamafio [Westerhoff y col, 1999].
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Figura 4.18: Dependencia de la constante de velocidad de primer orden del radical Cl,*=, kprim, con
[HA] para soluciones 5 x 10° M S,04’- 'y diferentes concentraciones de cloruro: 9.6 x 10* M
(@); 1.7 x 10° M (¥); 2.5 x 10° M (M); 6.8 x 10° M (A). Recuadro: Dependencia de la

pendiente P del grafico principal con la inversa de la concentracion de cloruro, [CI- ]

Las constantes de velocidad publicadas para el radical Cl,*~ con sustratos aromaticos son
menores a 10° Mg [Herrmann, 2003; Alegre y col., 2000; Martire y col., 2001], excepto para
hidrocarburos aromaticos con sustituyentes ricos en electrones. Sin embargo, se ha medido aqui
una constante de velocidad mucho mayor para Cl,*~ con el AHA. Los radicales Cl,*~ reaccionan

principalmente por oxidacion, con un potencial de E(c1,*-/ 2¢1-) = 2.09 V contra el Electrodo

Normal de Hidrogeno [Schwarz y Dodson, 1984]. Algunos compuestos organicos insaturados que
contienen grupos carboxilato unidos al anillo aromatico (por ejemplo 4-aminobenzoato,
metoxifenol, metoxibenzoato, aminobenzoato, y fenoxilbenzoato) reaccionan con el radical Cl,*-
con constantes de velocidad del orden de 10° M's™ [Ross y col., 1998]. Los 4cidos humicos
contienen grupos carboxilicos principalmente aromaticos, débilmente acidos (pK entre 4 y 5), y
entre un 2.5 y un 3 % de N del cual 3-19 % corresponde a N aromatico, por ejemplo derivados de
piridina, imina, o anilina [Suton y Sposito, 2005]. Al pH en que se realizaron los experimentos
(aproximadamente 4), el 4&cido humico presenta un contenido significativo de carboxilatos, lo que

justifica el alto valor de k»3 observado.
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Conclusiones:

La desactivacion del radical anion sulfato por iones cloruro disminuyen el tiempo de vida
del radical sulfato, haciendo menos eficiente el tratamiento de contaminantes. Los radicales
CI’/CL,*- son muy reactivos tanto con los contaminantes como con las sustancias humicas
presentes durante los tratamientos oxidativos, generando como productos compuestos clorados
[Alegre et al. 2000, Malcolm & MacCarthy 1986], los que son generalmente mas toxicos que los
propios contaminantes.

Se observa ademas que los radicales de cloro no muestran el mismo comportamiento que
el radical sulfato con la concentracion de sustancias himicas. Para concentraciones de cloruros
bajas, el equilibrio entre estos radicales (reacciones 14 y 15) esta mas desplazado hacia el radical
CI°, cuyo tiempo de vida es muy corto. Lo cual indica que su camino libre medio es muy corto
como para posibilitar un proceso reversible entre dos entornos diferentes.

Para concentraciones de cloruros altas, el equilibrio se desplaza hacia Cl,*-, cuya
principal via de decaimiento es la recombinacion (reaccion 16), no pudiendo competir otros
procesos como la compartimentalizacion en dos entornos quimicos distintos.

Por estas razones, la existencia de un proceso de equilibrio de los radicales CI°*/Cl,""
asociados a las sustancias himicas, analogo al de la reaccion 10 para el radical anion sulfato no

resulta favorable.
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Capitulo V. Degradacion fotoinducida de

contaminantes.

a.- Clomazone.

Para modelar la fotodegradacion natural del clomazone, se utilizaron como
fotosensibilizadores extracto alcalino de vermicompost (Ext. OH) y adcido himico Aldrich (AHA).
También se estudid la degradacion del herbicida por el radical sulfato como modelo de los

métodos oxidativos para degradacion de contaminantes in situ.

Estudio del mecanismo de reaccion con el radical anion sulfato.
Para estudiar la reaccion del clomazone con el radical SO4°-, reaccion 1, se realizaron

experimentos resueltos en el tiempo y de fotolisis estacionaria.

Cl
O /CHz
N + (1)
H.C SO,~ ——> Productos
’ 0
H,C

Para la determinacion de la constante de velocidad del radical sulfato con clomazone se
realizaron ensayos de flash-fotolisis convencional con soluciones de peroxodisulfato 1 x 102 My
bajas concentraciones de clomazone (en el intervalo 1 - 7 uM), a pH = 4.4. Los resultados
experimentales pudieron ajustarse a un decaimiento de primer orden, A4 = A4y exp (-kapp x t) + C.
El término constante C, menor al 2 % del maximo de absorbancia en todos los ensayos, esta
asociado a la absorcion de los radicales organicos generados por la reaccion. Las trazas obtenidas a
diferentes longitudes de onda muestran un espectro de absorcion inmediatamente después del flash
de luz que coincide con el publicado para el radical sulfato. La dependencia de las constantes de
reaccion aparentes con la concentracion de clomazone se muestra en la Figura 5.1. De la pendiente
del ajuste lineal se obtuvo el valor de la constante de reaccion bimolecular k; = (9.4 + 0.4) x 10%

M seg'l.
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Este valor es del orden de los publicados para el radical SO4"~ con diferentes
clorobencenos (2-clorotolueno = 1.7 x 10° M seg™, 1,2-diclorobenceno = 6 x 10° M seg” [Ross
y col., 1998]). El anillo de isoxasolidona reacciona con el radical *OH con una constante del orden
de 9 x 10° M seg™ [Ross y col., 1998], mayor a la obtenida para el mismo radical con los mismos
clorobencenos. Como se menciond en el capitulo anterior, si bien el radical *OH es menos
selectivo y reacciona con cualquier sustrato con constantes de velocidad mayores o iguales a las
del radical sulfato [Rosso, 2002; Neta y col., 1988], la diferencia de reactividad entre ambos
radicales tipicamente no es mayor a un orden de magnitud. Por lo que no puede descartarse el

ataque del radical sulfato al heterociclo.
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[Clomazone] / uM
Figura 5.1: Dependencia de la constante de velocidad de pseudo primer orden (k) con la
concentracion molar de clomazone. Recuadro: decaimientos del radical sulfato y sus ajustes en

ensayos con [S205%] =1 x 102 M, en ausencia (rojo) y en presencia de 6 uM de clomazone (azul),

a22°C.

Se realizaron experimentos de fotolisis continua con luz de A**° > 200 nm, con soluciones
acuosas de clomazone 7.6 x 10* M con o sin peroxodisulfato. Se sigui6 la degradacion del
herbicida por HPLC y la disminucion del carbono organico total (TOC), en funcion del tiempo de
irradiacion. Los resultados muestran que luego de 20 minutos de irradiacion con luz A > 200 nm
en presencia de 0.1 M de S,04”, se degrada mas del 90 % del clomazone inicial (Figura 5.2), y a

los 90 minutos de tratamiento se degrada casi totalmente el herbicida. En ausencia de 82082' la
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velocidad de degradacion es menor, ver Figura 5.2. Los valores de TOC muestran diferencia mas
marcadas entre los experimentos en presencia y en ausencia de S,0¢”". En los ensayos en presencia
de S,05> el TOC disminuye a valores por debajo del 5 % del inicial luego de 60 minutos. Mientras
que en ausencia de S,05”, el TOC se reduce s6lo un 25 % en tiempos de tratamiento de mas de 80

minutos.

1.0

0.8 -

TOC / TOC,

o i
& 0.6
~
© 0.4 - 0 20 40 60 80
Tiempo / min
0.2
0.0 T T T T
0 20 40 60 80

Tiempo / min
Figura 5.2: Evolucion temporal de la concentracion relativa de Clomazone en soluciones del
herbicida irradiadas en ausencia (®) o presencia (¥) de Na;S;0g 0.1 M. Recuadro: Evolucion

temporal de la medida de TOC relativa a la inicial en las mismas soluciones.

Los productos de oxidacion detectados y caracterizados por sus espectros de masas se
listan en la Tabla 5.1. Se observa que los productos A - E conservan el anillo aromatico, con
oxidacion del carbono en posicion a o ruptura del heterociclo en diferentes posiciones. Los
productos A, B y C se generan por oxidacion del Ca al anillo aromatico, los que sugieren la
participacion de radicales bencilo sustituidos como intermediarios de la reaccion de la siguiente

forma:

Cl . cl
o\N/CH _CH
e + 80, —> > R + HSO,
3
o)

H,C

Donde R puede ser el anillo de isoxasolidona sustituido o alguno de sus productos de

oxidacion (como se mencion6 anteriormente).
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La formacion de estos radicales puede deberse a diferentes procesos, como por ejemplo la
abstraccion de H del Ca al anillo por el radical sulfato, u otros mecanismos que involucran al
radical hidroxiciclohexadienilo (HCHD) o al radical catiéon [Merga y col., 1994; Rosso y col.,
2003; Martire y Gonzalez, 2001].

Las reacciones que intervienen en la formacion de los productos A y B se muestran en el
Esquema 1. Los radicales bencilo reaccionan eficientemente con el oxigeno molecular para dar
radicales peroxilo (reaccion 2) [Rosso y col.,, 2003], los que pueden desproporcionarse para
generar compuestos carbonilicos y alcoholes (reaccion 3). El producto C corresponde a la

oxidacién de los productos anteriores.

Cl 00"
. | Cl cl
R—C + R—C <2 RCHOH O
0, —> -
(2) (3) R
1 2
(,)O' Cl 0" ¢ Cl
R_ C X 2 R— é % C .
 — B / + Rl
4) (%) H
o, B

Esquema 1: Formacion de los productos de reaccion A y B a partir del radical bencilo sustituido.

Los productos A y B corresponden respectivamente a los compuestos 1y 2 con R =H.

Los radicales peroxilo también pueden recombinarse para generar radicales alcoxido y
oxigeno molecular [Janik y col.,, 2000], reaccion 4. Los radicales alcoxido reaccionan
fragmentandose en un radical mas pequefio y clorobenzaldehido, reaccion 5. Para el radical

bencilo del clomazone, R corresponde al anillo de 4,4-dimetil-3-isoxazolidona y R;* al radical:

CH,
0=N |
e ¢ —CH,
7
o
CH,

Este radical reacciona por oxidacidn posterior para dar el producto F.
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Tabla 5.1: Productos por CG-MS de la degradacion del clomazone, generados por fotolisis de
soluciones con 1 mM Na,S,0s. T es el tiempo en el cual se detecta el maximo de concentracion de

dicho producto, TR es el tiempo de retencion en la columna.

Producto T (min) | TR (min) | Espectro de masas (m/z)
o 77.1,79.1, 107.1, 51.0, 85.0, 142.1, 50.0,
_cn 75.1, 73.0, 53.0, 63.1, 105.1, 78.0, 74.0,
© 5-10 4.22 62.0, 113.1, 139.0, 125.1, 144.1, 89.1,
80.1, 110.9, 76.1

141.0, 76.9, 142.0, 76.0, 206.9, 112.9,

o ' 139.2, 85.0, 75.0, 111.2, 50.1, 83.0,
155.1, 141.2, 113.1, 157.1, 51.1, 77.2,
30-45 5.66 74.3, 73.1, 137.2, 55.2, 87.0, 76.1, 58.9,
65.1, 71.3, 208.3, 140.1, 280.9, 60.2,

C 63.3,102.2,110.2, 81.2, 133.3, 79.1

/C

(0)

H
= 139.1, 140.0, 110.9, 75.0, 50.0, 51.0,
CH
O// 10-15 3.70 74.1, 52.0, 119.8, 116.8, 112.1, 60.8,
69.3,114.0,71.9,77.6,73.1, 63.1
B
7 \é

{ 83.0, 116.9, 166.8, 164.9, 121.1, 129.9,
0=C=—=N——cH 86.0, 132.1, 60.0, 168.8, 119.0, 95.1

10-45 2.89

C

83.0, 83.9, 51.1, 106.2, 105.1, 118.0,
HO 77.1,52.0, 50.1, 78.2, 119.9, 55.0
45-60 2.81

1
OH
H

E
CH; 149.2, 57.2, 150.2, 56.2, 104.2, 76.1,
| 55.2,50.2,82.2,65.2
0=—N ’|‘ T CH,0H 5-10 7.91
O CH, F

H 82.9, 85.0, 117.0, 83.9, 119.0, 60.1,
. 121.0, 86.9, 95.0, 70.1, 50.0, 96.1, 120.0
7 30-60 3.28
G

La reactividad de los anillos heterociclicos con radical sulfato (ver mas arriba) predice la
formacion del producto D, que resulta de la ruptura del ciclo en el enlace N-O y en el enlace entre

el carbono del grupo carbonilo y el carbono cuaternario, como se muestra en el Esquema 2.
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Cl Cl
O\N/CH . O\N/CH
H3C9/_'& + SO4" —> HSCJ/_&O + HSO4-
© H,C

H,C
Cl cl
. 0. ~CH o, . _CH
Y —> N N7
H, 0 H3C o
H,C e
Cl Cl
O CH
O\ N _~CH Q I\{/
HCM HSC;—K .
3 O
H3C 0 H3C
Cl
(0] CH CH T O\
-
DR > O0=C=N" + Hc;-
H,C . 3 o
H,C © D H

Esquema 2: Formacién del producto D a partir del radical orgdnico generado por el ataque del
SO4™- al heterociclo del clomazone.

La hidroxilacion del anillo aromatico (productos E y G) se produce por la reaccion del
mismo con el radical sulfato por dos posibles mecanismos: transferencia electronica o adicion /
eliminacion [Gonzalez y col., 1998]. La formacion del producto G se explica por la adicion en
ipso del radical sulfato al C unido al atomo de CI del producto C. La pérdida de HCI del aductos
ipso fue publicada en literatura [Rosso y col., 2003; Mohan y col., 1991]. De forma similar, la
adicion del radical sulfato al 4tomo de C unido a un grupo R en posicion orfo al clorobenceno
(como son el reactivo y los productos A, B, C y D), seguida de la eliminacion de R H genera el
producto E. La fuerza impulsora para estd reaccion esta relacionada con la habilidad saliente del
grupo RH.

En la Tabla 5.1 se observa que los primeros productos en aparecer son aquellos que estan
mas reducidos. A mayores tiempos de fotdlisis se van consumiendo estos productos y aparecen
otros de mayor estado de oxidacion. A tiempos mdas largos aun, aparecen los productos
hidroxilados, los cuales se forman por el ataque del radical sulfato a los productos anteriores.

Para la fotolisis con luz de A**° > 200 nm de soluciones de clomazone se identificaron los
productos: alcohol 2-clorobencilico (A) y 2-clorobenzaldehido (B). Se conoce que la fotolisis de
las 5-isoxasolidonas sustituidas en el N tanto por cadenas alifaticas como aromaticas (el
clomazone es una 3- isoxasolidona), produce la ruptura del heterociclo y su posterior oxidacion
con pérdida de CO, [Beccalli y col., 2003]. Por otro lado, Russo-Caia y Steenken observaron que

la fotolisis laser a 248 nm de metilbencenos en solucidén acuosa genera el electron hidratado y el
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correspondiente radical cation por fotoionizacion [Russo-Caia y Steenken, 2002]. La pérdida de un
protén del grupo metilo del radical cation genera la formacion de radicales bencilo [Russo-Caia y
Steenken, 2002]. La deteccion de los productos A y B nos permite proponer la posible
participacion de radicales bencilo como intermediarios de reaccion (como se mostré en el
Esquema 1). Esto indica que en nuestras condiciones experimentales, la energia de la luz empleada
seria suficiente para fotoionizar al compuesto, o a sus productos de oxidacion. Esto resultados
estan de acuerdo con la obtencion de A y B como los productos principales detectados en la
fotodegradacion de este herbicida en agua destilada y en aguas de irrigacion de campos de
plantacién de arroz [Zanella y col, 2008].

Se intent6 obtener informacion de los intermediarios de la reaccion del radical sulfato con
el clomazone, registrando sus espectros por flash-fotolisis. En los ensayos realizados con flash-
fotolisis convencional, los tiempos son muy largos y no pueden separarse los espectros de las
especies generadas. Mientras que en los experimentos de laser flash-fotélisis no pueden obtenerse
datos por debajo de 300 nm, regién en la que es mas importante la absorbancia de los radicales
organicos, debido a la alta absorbancia de las soluciones de trabajo.

Nascimento y col. [Nascimento y col., 2007] estudiaron la remediacion de aguas naturales
(conteniendo clomazone y otros contaminantes) por procesos foto-Fenton con Fe(Il), H,O,, y luz
solar. Los autores mostraron que a bajas concentraciones del contaminante, mas del 90% del
contenido de carbono orgéanico total se mineralizaba en alrededor de 2 a 3 horas, utilizando

reactores solares de diferentes geometrias.

Ensayos en presencia de peroxodisulfato y sustancias humicas.

Como se mostro en el capitulo anterior, las SH disminuyen la vida del radical SO4°-,
modificando la eficacia de los tratamientos oxidativos in situ. Para observar el efecto de las SH en
la degradacion del herbicida por el radical SO4*~ se realizaron ensayos de irradiacion continua de
soluciones acuosas del herbicida en presencia de: (1) 10° M de Na,S,0s, (2) de 5 ppm de AHA, y
(3) de 5 ppm de AHA y 10 M de Na,S,0s. Los resultados de degradacién del contaminante y de
mineralizacion del mismo se muestran en la Figura 5.3. Se observa que el contaminante se degrada
eficientemente tanto por sensibilizacion por AHA como por oxidacion por el radical SO4°=, como
se observa en la Figura 5.3. Sin embargo, no se observo una degradacion mayor cuando se utilizo
Na,S;05 y AHA juntos. Esto puede deberse a que la luz que llega a la muestra es absorbida por
ambas especies. Con respecto a la mineralizacion de la muestra, se observa que ésta es mas
efectiva por oxidacion con peroxodisulfato en ausencia de SH. En el tratamiento conjunto con
NayS;0g vy AHA la mineralizaciéon es menor, mientras que en las condiciones de trabajo la

fotosensibilizacion con SH es intermedia entre estas dos. Sin embargo, se observa que con estas
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condiciones, no se alcanza una mineralizacion eficiente de la muestra. Si bien la degradacion del
herbicida es igualmente eficiente en las tres condiciones empleadas, su grado de mineralizacion
disminuye debido principalmente a que en presencia de Na,S;0s y AHA, los radicales sulfato
generados reaccionan tanto con el contaminante como con la materia orgdnica presentes en la

solucion (ver Capitulo IV, esquema 4.1).
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Figura 5.3: Evolucién temporal de la concentracion porcentual relativa de Clomazone en
soluciones del herbicida irradiadas con 5 ppm de AHA (®), 10° M de Na,S,05 (¥), y 5 ppm de
AHA y 10° M de Na,S,05 (M). Recuadro: Evolucion temporal de la medida de TOC en las

mismas soluciones.

Estudio del mecanismo de fotosensibilizacion con sustancias humicas.

Para estudiar el efecto de las sustancias humicas en la degradacion de clomazone, se
siguio la evolucidon temporal de la concentracion de herbicida y el contenido de carbono organico
durante la irradiacion con luz de A > 300 nm. Para los ensayos con soluciones saturadas en aire,
se observa que los cambios en la concentracion y el TOC son mucho mas marcados en soluciones
con agregado de 20 ppm de AHA que en su ausencia, como se muestra en las Figuras 5.4 y 5.5.
Para estos ensayos, la absorbancia del clomazone es menor al 10% de la de las sustancias hlimicas
en todo el intervalo de irradiacion de la ldmpara. Como se observa en ambas figuras, la

degradacion del contaminante es poco eficiente en ausencia de sustancias htimicas, por lo que el
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proceso es fotosensibilizado por estas sustancias.

Para determinar cudles de las especies reactivas generadas por irradiacion de sustancias
himicas participan en la degradacion del clomazone, se realizaron experimentos utilizando AHA,
Ext. OH o rosa de bengala (RB) como sensibilizadores en presencia de diferentes concentraciones
de oxigeno disuelto, y/o desactivadores selectivos. Los resultados de estos experimentos se
muestran en la Figura 5.5. Se observé que tanto la degradacion del herbicida como la disminucion

del contenido de carbono organico total dependen de la concentracion de oxigeno disuelto.

c/C,

0 10 20 30 40 50
t / min
Figura 5.4: Concentracion relativa de clomazone en funcion del tiempo de irradiacion con luz de

A > 300 nm, para clomazone solo (®), clomazone con AHA saturado en aire (¥) y clomazone con

AHA saturado en O, (H).

En ensayos con soluciones del herbicida burbujeadas con Ar (para desplazar el O,
disuelto) no se observo disminucion del TOC. El mismo efecto inhibitorio en la mineralizacion de
la muestra se obtuvo empleando soluciones saturadas en aire con el agregado de NaN;
(desactivador para oxigeno singulete, 02(1Ag) [Rubio y col., 1992] y los radicales *OH [Ross y
col., 1998]). Estos resultados demuestran que para A*° > 300 nm el O, ('A,) es la principal especie

reactiva en la fotodegradacion del clomazone.
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Figura 5.5: Evolucion del contenido de carbono orgéanico de soluciones de clomazone irradiadas

con luz de A > 300 nm, en las siguientes condiciones: solo (== =Ml ==); con AHA (+);
con AHA y NaNj; (+); con AHA, saturada en Ar (= =l =); con Ext. OH

( ); con Ext. OH, saturada en Ary ( + '@ + 1 ); con RB ( ); con RB y
NaN; (===O=—).

Para estos ensayos la absorbancia de la solucién de AHA es del orden de 1.5 veces mayor
que la de la solucién del Ext. OH en todas las longitudes de onda de excitacion. En estas
condiciones el Ext. OH y el AHA muestran eficiencias comparables para la fotodegradacion del
clomazone, en concordancia con nuestra observacion previa de que la produccion de Og(lAg) es
mas eficiente para el Ext. OH que para el AHA (ver Figura 3.12, Capitulo 3).

Para tener mayor informaciéon del proceso de fotodegradacion, se estudid la cinética de
desactivacion del 02(1Ag) por clomazone. La desactivacion del Oz(lAg) puede seguir dos vias: (i)
por reaccidon quimica con el sustrato con una constante de velocidad 4, y (ii) por interaccion fisica
con una constante de quenching k.. En esta ecuacion, 02(32g') es el estado fundamental del
oxigeno molecular. La constante de velocidad bimolecular del proceso global contiene

contribucion de los dos procesos de desactivacion ki = k. + k.

ke
02(1Ag) + Clomazone —Productos

kq
Oz(lAg) + Clomazone —*02(32g') + Clomazone
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El valor de k& en D,O se obtuvo del analisis de las trazas de fosforescencia resueltas en el

tiempo (TRPD) del O5('Ay) a 1270 nm (A = 532 nm) las que se muestran en el recuadro de la

Figura 5.6.
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Figura 5.6: Grafica para determinacion de k.. Recuadro: trazas de TRPD con 0 (en negro), 2.3

(en verde) y 3.8 mM (en rojo) de Clomazone.

El tiempo de vida del Oz(lAg) en las soluciones en D,O con el sensibilizador, ta,
disminuye al aumentar la concentracion del sustrato adicionado, segiin la Ecuacion 5.1 [Martire y
col., 1993].

1/ta=1/14° + k¢ x [clomazone] Ec.5.1

donde t,° es el tiempo de vida del Oz(lAg) en ausencia de clomazone. El grafico de 1/t
vs. [clomazone] se muestra en la Figura 5.6. El valor de t,° en D,O obtenido a partir de la
ordenada al origen del grafico, concuerda dentro del error experimental con los publicados en la
literatura [Wilkinson y col., 1995]. A partir de la pendiente del ajuste lineal de los datos se obtiene
un valor de k= (5.7+0.3) x 10" M ™",

Del seguimiento del consumo de clomazone por HPLC (Figura 5.8) y de oxigeno disuelto
con un electrodo selectivo (Figura 5.7), en experimentos de irradiacién continua de soluciones de
clomazone y RB se obtuvieron el valor de k; y la estequiometria de la reaccion. Las pendientes de
las rectas de pseudoprimer orden del consumo de oxigeno y del pesticida son respectivamente

- (2.14 £ 0.07) x 107 7! y - (2.24 £ 0.03) x 107 s”. Estos valores son iguales dentro del error
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experimental, y por lo tanto teniendo en cuenta que el consumo de oxigeno se debe unicamente a
la reaccion entre el oxigeno singulete y el clomazone, la estequiometria de ésta reaccion es 1 a 1
[Garcia, 1994]. Como las pendientes son proporcionales a k;, puede obtenerse el valor de la
constante experimental a partir del andlisis comparativo de los resultados del consumo de oxigeno
del sustrato y de una sustancia de referencia de A conocida, en idénticas condiciones
experimentales [Foote y Ching, 1975]. Se utilizé como referencia el aminoacido histidina, con un
valor de k= 9.0 x 10’ M"'s™" [Miskoski y Garcia, 1993], y a partir del cociente de las pendientes se
obtuvo el valor de & para clomazone de (5.4 + 0.1) x 10" M's™ (Figura 5.7). Como puede
observarse de los valores de k; y k, obtenidos, estos son iguales dentro del error experimental, por

lo que el clomazone desactiva al oxigeno singulete por la via quimica principalmente.

0.000
-0.002 -
-0.004 -
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In (O,/O

-0.010 +
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Figura 5.7: cinética de consumo del oxigeno disuelto en el ensayo con clomazone (en negro) y

con histidina (en rojo), para la determinacion de k;.
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Figura 5.8: cinética de consumo del clomazone para la determinacion de k;.

Para la degradacion de clomazone sensibilizada por AHA en soluciones saturadas en aire
irradiadas con luz de A > 300 nm, se determinaron como productos principales alcohol 2-
clorobencilico y 2-clorobenzaldehido (A y B en la Tabla 5.1). En estas condiciones es probable
que ademas de Oz(lAg) otras especies como el radical *OH sean relevantes en la degradacion del
herbicida (ver Capitulo VI).

El oxigeno singulete reacciona eficientemente con el anillo no aromético, debido a su
caracter electrofilico. La interaccion puede ser tanto por quenching fisico como quimico. Es sabido
que varios heterociclos no aromaticos son oxidados por esta especie reactiva, produciéndose

finalmente la ruptura del anillo [Iesce y col., 2007], en concordancia con los productos detectados.
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Conclusiones:

Como se observd con otros pesticidas o herbicidas [Burrows y col.,, 2002], la
fotodegradacion directa por luz solar es un proceso de menor importancia (como puede verse en
las Figuras 5.4 y 5.5 para fot6lisis con luz de A > 300 nm), sin embargo en suelos y aguas naturales
donde estan presentes las sustancias humicas, la degradacion fotosensibilizada de clomazone
puede ser un mecanismo eficiente para su remocion.

El clomazone es eficientemente degradado en aguas naturales con concentraciones
apreciables de sustancias hiimicas, debido a la oxidacion por oxigeno singulete (O (lAg)). A pesar
del corto tiempo de vida de 4 ps del oxigeno singulete en agua, esta especie alcanza en aguas
naturales irradiadas por luz solar concentraciones en estado estacionario mayores a 10™* M.

Los resultados también muestran que el clomazone es eficientemente degradado por
procesos avanzados de oxidacion (AOP), como por ejemplo UV/ Na,S,0g que involucra al radical

SO4°*- como iniciador del proceso de oxidacion (Figuras 5.2 y 5.3).
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b.- Acido tricloroacético:

Se estudio la degradacion del acido tricloroacético (ATCA) por diferentes radicales
inorganicos de caracter reductor, asi como también la capacidad del 4cido humico de degradarlo
por fotosensibilizacién. Los radicales estudiados son el radical anidon superoxido y su acido

conjugado (O, / HO,"), el radical anion CO,"" y el radical hidroximetilo ("CH;OH).

Fotdlisis del ATCA.

El ATCA se degrada completamente a HCI, CO, y en menor proporcion a CHCls, por
homolisis de los enlaces C-Cl y C-C inducida por luz UVC [Wu y col., 2001; Krutsko y Kulak,
2004; Lifongo y col., 2004]. Las reacciones térmicas que siguen a este proceso liberan el cloro
organico como Cl- [Wu y col., 2001; Krutsko y Kulak, 2004; Lifongo y col., 2004; Wang y Haag,
1999]. Los experimentos de irradiacién continua de soluciones acuosas de ATCA 2.7 x 10°* M
saturadas en aire con luz de 185 nm y 254 nm liberan en 15 minutos 8.2 x 10* M de CI-, como
puede verse en la Figura 5.9. En este ensayo se detecté la formacion de formiato (HCO,™) en
concentraciones menores al 1% de la concentracion inicial de ATCA.

La fotolisis de la solucion de ATCA en las mismas condiciones, pero utilizando un filtro
de cuarzo normal para eliminar la luz de 185 nm, genera una concentracion relativa de Cl-,
([CI7]/[TCAAy]) correspondiente a la degradacion del 7 % de ATCA luego de 60 minutos (Figura
5.9). En este ensayo no se han detectado otros productos con las técnicas analiticas disponibles
(limite de resolucion < 0.5 ppm). Estos resultados se explican por el bajo coeficiente de absorcion
del ATCA a A > 250 nm (€254 nm = 5 Mlem™! [Wang y Haag, 1999]).

La recuperacion del cloro organico como Cl- por fotdlisis de soluciones acuosas de
ATCA con lamparas de Hg de media presion dopadas (Heraeus Noblelight QC2000 y EQ2023,
2kW) que emiten en casi todo el intervalo espectral UVC (Aex. > 210 nm) ya habia sido publicada
[Worner y col., 1998].
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Figura 5.9: concentracion relativa de cloruros, [Cl7] / [ATCA]y, vs. el tiempo de irradiacion en
experimentos con: (@) solucion de ATCA 2.7x10™* M y excitacién con 185 y 254 nm; (V)
solucion de ATCA 9.7x10™ M y excitacion a 254 nm (¢) y (M) excitacion a 254 nm de
soluciones saturadas en aire de ATCA 8x10™ M y H,0, 9.8x102 M, ajustadas a pH 3.3 y 9.8,

respectivamente.

En experimentos blanco realizados utilizando una camisa de Pyrex alrededor de la
lampara para filtrar las lineas de 185 y 254 nm, no se detectd la formacion de productos. Por lo
tanto, la degradacion de ATCA por reacciones térmicas inducidas por la emision IR de la ldmpara
en las condiciones experimentales utilizadas es despreciable.

Para estudiar solamente las reacciones de degradacion de ATCA inducida por sustancias
himicas (HS) o por los diferentes radicales inorganicos, los experimentos de irradiacion continua
se realizaron con la luz > 240 nm. Para ello se utiliz6 una camisa de cuarzo natural que filtra la
emision a 185 nm de la lampara Heraeus Noblelight, o se hizo circular por dentro de la camisa de
cuarzo una mezcla de acido acético-agua en partes iguales cuando se utilizd la lampara Philips

HPK.

Radical anion superoxido, O,"".

La irradiacion con luz UVC (254 nm) de soluciones saturadas en aire de ATCA 8x10™* M
y H,0,4.8x107 M en el intervalo de pH 3.0 - 9.8, genera bajas concentraciones de iones cloruro
aun para tiempos de irradiacion largos (Figura 5.9). Para relaciones de [H,O,] / [ATCA] mayores
que 10, el agua oxigenada compite con el ATCA por los radicales HO®. Por lo tanto, en las

condiciones experimentales utilizadas, la reaccion de los radicales HO® con el ATCA (reaccion 10)
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de Tabla 5.2) no es significativa respecto a las reacciones para generar los radicales HO,® / O,°-
(reacciones 6 y 7 de la Tabla 5.2). La principal especie presente en soluciones alcalinas es el O;",
que es un agente reductor moderado capaz de degradar al ATCA, segln la reaccion 8 de la Tabla
5.2. Sin embargo, los rendimientos de cloruro observados en la irradiacién de soluciones alcalinas
de ATCA y H,0O; son similares a los de soluciones acidas, como se ve en la Figura 5.9. Esto indica

que se espera una baja eficiencia de la reaccion del O, con el ATCA.

TABLA 5.2: Reacciones que intervienen en la degradacion de ATCA en presencia de H,O,. @

[Ross y col., 1998]. Las constantes de recombinacion se expresan como multiplicadas por 2.

HO* + H,0, — HO,® + H,0 27x 100 Mg @ (6)
HO,* S 0~ + H pKa=48® (7)
0,*- + CCLCO,~ — Productos (1.4+0.1)x 10*M s | (8)
0, + HO,® + HLO—» O, + H,0, + HO- 9.7 x 10" M's'@ )
HO® + CClCO,- — CCL3CO,° + HO- 9 x 10° M@ (10)

Para evaluar la constante de velocidad de la reaccion 8, se realizaron experimentos de
flash-fotdlisis con soluciones de H,0,0.0116 M y concentraciones crecientes de ATCA apH 9. En
estos experimentos, el radical anion O, se detecté a 300 nm (€299 nm = 560 M cm'l) con una
velocidad de decaimiento que aumentaba con [ATCA] (Figura 5.10). El decaimiento pudo
ajustarse a una cinética mixta de primer y segundo orden (con constantes de velocidad ko y Kiec,
respectivamente, como se muestra en las trazas de la Figura 5.10).

El valor de k. = (4 £ 1) x 10* M s se obtuvo a pH 9, y es del orden del esperado para
la reaccion entre O,° y HO,® a este pH [Bielski y Cabelli, 1995]. Si bien a este valor de pH la
especie principal es el radical O,*, no se observa su recombinacion por su baja reactividad
[Bielski y Cabelli, 1995]. De la pendiente del grafico de &, vs. [ATCA], ver recuadro de la Figura
5.10, se obtiene el valor de ks = 1.4x10* M s7!, 1o que muestra la baja reactividad de O,°~ con
ATCA, en concordancia con los experimentos de fotolisis continua. Estos resultados fueron
confirmados por los potenciales de reduccion del ATCA determinados por voltamperometria de
pulso diferencial [David Gara y col., 2007]. El valor determinado para la primera reduccion de
ATCA a dicloroacetato contra el electrodo normal de hidrogeno (ENH) es de -600 mV, el cual es
mayor al del radical O, (E (0y 0,™) = - 330 mV [Wardman, 1989]). En cambio, los radicales
CO,*- y *CH3OH poseen el potencial necesario para la reduccion del ATCA (E (COy/CO,™) =~ -
2000 mV y E (*CH,0H / CH,0) = - 740 a - 930 mV, ambos contra el ENH [Wardman, 1989]).

112




0.05

100
0.04 — 80 7
z
'n. 60
0.03 — £
e
< 20
< 0.02 \
\ (2) 0
0 1x103 2x103 3x103 4x103 5x103 6x1073
0.01 —
[ATCA]/M

0.00 — M ()

t/s
Figura 5.10: Trazas observadas a 280 nm en experimentos de flash-fotolisis en soluciones 0.0116
M de H,O, saturadas en oxigeno a pH 9.0 + 0.3, en presencia de () 0 M y (b) 1x10° M ATCA,

respectivamente. Las lineas llenas corresponden a los ajustes. Recuadro: Gréafico de kprim Vs.

[ATCA].

Excepto por la absorcion del O,°-, no se detect6 ninguna otra contribucion a A% entre 270
y 550 nm lo que indica que los radicales formados a partir de la reaccion 8, o no absorben a estas

longitudes de onda o tienen tiempos de vida menores que 0.05 s.

Radical anion dioxido de carbono, CO;*~.
La excitacion UV-C (254 nm) de soluciones saturadas en aire con 8 x 10 M de ATCA,
5 x 107 M de HO, y 1.3 x 10? M de 4cido férmico a pH 3.3 condujo a casi un 100 % de

recuperacion del cloro orgénico como cloruro después de 20 minutos de fotdlisis (Figura 5.11).
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Figura 5.11: [CI7]/[ATCA]y, vs. tiempo de irradiacion para fotolisis UVC (254 nm) de soluciones
saturadas en aire de ATCA 8 x 10™ M, H,0, 5 x 102 M y formiato 1.3 x 102 M a pH 3.3.
Recuadro: Concentracion total de formiato, [H,CO;]r , vs. el tiempo de irradiacion para los
mismos experimentos. Las lineas azules de la figura principal y el recuadro representan los ajustes

con las ecuaciones 5.2 y 5.3, respectivamente.

En los experimentos de pH 3.3 hay presentes tanto acido férmico (pK, = 3.75) como
formiato con una relacion de concentraciones 2.8:1. La velocidad de consumo del &cido férmico
total, [HoCO;]r = [H2CO3] + [HCO;], y los perfiles de concentracion de iones cloruro pudieron
ajustarse a un decaimiento de primer orden y crecimiento exponencial, respectivamente (lineas

azules de la Figura 5.11), seglin las siguientes ecuaciones:

Xt

[H,C05 ;= [H,CO, ] xe 2002 Ec. 5.2

Donde [H,COs]r: y [H2COz]r, son las concentraciones de formiato total a tiempo ¢y a

tiempo 0, respectivamente, y kmco, €s la constante de velocidad global de consumo de formiato.

[Cl_ :|t _ ':Cl_:lﬁnal % (1 _ ekcr Xt)

[4TC4]  [ATCA], Ee.53

Para la cual [CI']; y [Cl']/ina son respectivamente las concentraciones de cloruro a tiempo ¢

y a tiempos de irradiacion largos donde no se observan mas cambios en su concentracion.
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[ATCA], es la concentracion inicial de ATCA y k¢ es la constante de velocidad aparente de

produccion de CI-.

Los valores de ko = 2.4 x 107 ™! y kmcor = 1.4 x 107 s obtenidos del ajuste de las
curvas indican que la velocidad de formacion de Cl- es 1.5 veces mayor que la velocidad de
consumo de acido férmico total. Como ya se discutid, se supone que el radical anion CO,*~ es la
principal especie que consume ATCA en nuestras condiciones experimentales. Por lo tanto, la

pérdida de tres atomos de cloro como iones cloruro involucra el consumo de dos radicales aniones

COz.'.

Los experimentos de fotolisis estacionaria realizados bajo burbujeo con aire no
condujeron a la recuperacion estequiométrica del cloro orgdnico como cloruro. Estas
observaciones sugieren que el oxigeno molecular disuelto compite por ATCA con los radicales
CO;,"-, reacciones 11 y 12 de la Tabla 5.3. La recuperacion cuantitativa de ATCA observada con
un valor inicial de oxigeno disuelto ([O]ais) de 2.5 x 10™* M en un reactor cerrado, sugiere que el
oxigeno molecular se consume eficientemente por la reaccion 12 hasta que la relacion

desfavorable kj; x [ATCA] < k12 x [O2]4is se revierte.

TABLA 5.3: Reacciones que intervienen en la degradacion de ATCA en presencia de H,CO,. @

[Ross y col., 1998]. Las constantes de recombinacion se expresan como multiplicadas por 2.

COy= + CCLCO;- — °"CCLCOy + CI' + CO, @1 10'M's" | (1)
COy- + 0, > 0, + CO, Bx)x10°M'sT@ | (12)
COy- + COy'- — 04 (2.5+0.2)x10° M s | (13)
*CCLCO,~ + CO*- — **CCICO;- + CI' + CO, 8+2)x 10°M's" | (14)
*CCICO,- + H,0 — CI(HO)CH-CO;" (15)
CI(HO)CH-CO,- — H(0)C-CO,- + H' + CI (16)
*CCLCO, + °*CCLCO,- — (-0,C-CClL-CCl,-COy7) @G+ x10°M'st | (17)

Se realizaron experimentos de flash-fotolisis para obtener informacién sobre el
mecanismo de reaccion de CO,*~ con ATCA, reacciéon 11 en la Tabla 5.3. Para evitar la
interferencia del O,°-, el CO,"" se generd por reaccion del HCO,~ con el radical sulfato (SO4°-)
formado por fotdlisis de peroxodisulfato.

Los experimentos de flash-fotolisis con soluciones acuosas de ATCA 1 x 10° M, en
ausencia o presencia de formiato 1 x 10 M, no mostraron la formacién de especies transientes. En

experimentos con soluciones de peroxodisulfato 1 x 10 M, se observo la formacion de SO4°- (ver
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curva (a) del recuadro de la Figura 5.12). Experimentos similares con S,05- 1 x 10° M y ATCA
1 x 10 M también muestran la formacion del radical SO4°-, cuyo decaimiento es independiente de
[ATCA]. A partir de los resultados experimentales se estim6 el limite superior para esta constante
de velocidad como 2 x 10°M™ 5™, el cual esta de acuerdo con el valor publicado (k<2 x 10° M
s [Ross y col., 1998]). Cuando se realizan experimentos con 5 x 10~ M peroxodisulfato y 1 x 107
M formiato no se observa la sefial correspondiente al radical SO4°=, pero si a un transiente que
absorbe a 1% < 350 nm, como se puede ver en las trazas (b) y (c), en la Figura 5.12. Este radical
fue asignado a CO;", generado por reaccion de SO4*~ con formiato y &cido férmico, como se
corroboro posteriormente debido a la similitud de su espectro con el publicado para el CO,°*- [Hug,
1981]. El decaimiento observado para el radical CO,*~ es de segundo orden, con 2 x k / €60 nm =
1.16x10° cm s'. Tomando para este radical el valor de literatura de €360 ym ~ 2190 M cm™ [Hug,
1981], el valor obtenido para 2 x k =2.5x10° M s™' a fuerza ionica 0.01 M esta de acuerdo con el
publicado para la reaccion 13 de la Tabla 5.3.

Por otro lado, experimentos con soluciones saturadas en Ar con 5 x 10° M de
peroxodisulfato en presencia de 1 x 107 M formiato y 1 x 10° M de ATCA, mostraron la
formacion de transientes en el intervalo de longitudes de onda de 270 a 330 nm, con un maximo a
290 nm, ver trazas (d) de la Figura 5.12, donde se superponen dos sefiales con distintas ventanas
de tiempo. Un analisis bilineal de estos resultados experimentales reveld la presencia de dos
especies. La especie de menor tiempo de vida se asigné al radical CO,*~, por su espectro de
absorcion (Figura 5.13, circulos verdes) [Hug, 1981]. La especie de mayor tiempo de vida (Figura
5.13, triangulos verdes) se asigno al radical anion *CCl,CO,". Bae y Choy postularon al radical
*CCLCO;z™ como un intermediario en la reduccion secuencial de ATCA a dicloroacetato por
TiO,/Pt [Bae y Choi, 2003]. La formacioén de *CCl,CO;" por la reaccion 11 esta apoyada por la
coincidencia con el espectro publicado [Roman y col., 1997] y por la fuerte dependencia de su
decaimiento con la concentracion de ATCA [Hart y Anbar, 1970]. Ademés, no se detecta
absorcion del *CCl,CO,~ en experimentos realizados en las mismas soluciones saturadas en aire,
como se espera de la competencia entre la reaccion 11 y la 12 para dar principalmente O,*~ /HO,*
en lugar del radical CO,*~. Como se mencioné anteriormente, la reacciéon de O,°~ con ATCA no
genera radicales detectables a longitudes de onda > 270 nm. Como se observa del decaimiento de
las sefiales experimentales (trazas (d) en la Figura 5.12), la recombinacion del *CCI,CO;" es la

principal reaccion que consume este radical, reaccion 17 de la Tabla 5.3.
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Figura 5.12: Transientes correspondientes a soluciones 5x10° M de Na,S,05 de pH 5.0 en las
siguientes condiciones: a: A% =450 nm, b y ¢: en presencia de 0.01 M [H,CO,]r, L% = 450 nm y
260 nm, respectivamente; y d: con el agregado de 0.01 M [H,COs]r y 1x10° M ATCA, A *' =300

nm. Las lineas llenas corresponden a las simulaciones cinéticas.

Para confirmar los mecanismos propuestos y obtener datos cinéticos precisos de los
experimentos resueltos en el tiempo, se realizaron simulaciones computacionales de los
comportamientos cinéticos de las especies involucradas, utilizando un programa basado en el
método de Runge-Kutta de resolucion de ecuaciones diferenciales. En estas simulaciones se
consideraron las reacciones 11 a 17 listadas en la Tabla 5.3, y las reacciones de pseudo primer
orden del radical sulfato (con HCO,H y HCO,~, H,O, OH" y 82082') y su recombinacion
bimolecular [Ross y col., 1998]. Como se describio en capitulos anteriores, la concentracion inicial
de radical SO47se estim6 a partir de datos experimentales realizados en las mismas condiciones
pero en ausencia de sustratos (traza a en la Figura 5.12), y tomando el valor de €450 nm (SO4"7) =
1650 M ecm™ [McElroy y Waygood, 1990]. En ausencia de ATCA, el programa de simulacion
genera perfiles de absorcion de CO,*~ que ajustan muy bien los resultados experimentales (traza ¢
de la Figura 5.12). Se obtuvieron buenos ajustes de los datos experimentales en presencia de
ATCA 1 x 10™ M con valores de €05 ym ("CCLCO,7) = (2000 + 500) L mol™ ecm™, ky; =2 x 10" M
's1y 2 x k7 =4 x 10° M's™. También se confirmé la contribucién despreciable de las reacciones
del *CCl,CO;" con el solvente y el anidon peroxodisulfato.

El valor obtenido para 2 x k17 de 4 x 10° M's™ es del orden de los publicados para

constantes de velocidad de recombinacion de radicales halogenados centrados en el carbono
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[Roman y col., 1997; Ross y col., 1998]. La recombinacion del *CC1,CO," es la principal reaccion
de terminacion en los experimentos de flash-fotdlisis, y se supone que genera acido
tetraclorobutanodioico como producto de reaccion. Se realizaron analisis por HPLC de soluciones
de ATCA 1 x 1072 M, HCO,H 1 x 102 M y 8208'2 5% 107 M, fotolizadas con cinco disparos del
equipo de flash-fotolisis convencional. En estos ensayos se detectd la presencia de dos picos, uno
mas grande que coincide con el ATCA, y el otro pequefio a tiempos de retencion mas largos que el
anterior y que por lo tanto puede atribuirse a una molécula mas polar que el ATCA. Sin embargo,
no se espera observar el pico correspondiente al acido tetraclorobutanodioico debido a su

inestabilidad térmica [March, 2001].
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Figura 5.13: Espectro de absorcion de CO,*~ (circulos) y *CCl,CO," (tridngulos) obtenidos del
analisis bilineal de soluciones saturadas en Ar en las siguientes condiciones: (@) pH 5.0,
5 x 107 M NayS,05, vy 0.01 M [H,COs]r; (@) y (A) pH 5.0, 5 x 107 M Na,S,05, 0.01 M de
[H,CO,lr, v 2 x 10° M de ATCA; y (A) pH 3.1, 1 x 10° M de Na,S,05, 0.01 M de MeOH y

1 x 10° M de ATCA. Las lineas corresponden a los espectros publicados para ambos radicales.

En los experimentos de irradiacion continua no se detectaron productos alifaticos cloro-
sustituidos. Esto puede explicarse porque en estos experimentos se genera continuamente CO,"-, el
que se requiere para la posterior reduccion del *CCl,CO;," para dar finalmente CO,, HCL, y
pequefias cantidades de C,04>. Se postula la formaciéon de un clorocarbeno (**CCICO,~) como
intermediario de reaccion, el cual se hidroliza al correspondiente derivado clorhidrina (CI(HO)CH-
COy"), el que posteriormente se descompone en HCI y glioxilato (H(O)C-CO;") [Hine, 1950; Ross

y col., 1998], reacciones 14 a 16 en la Tabla 5.3. De hecho, las simulaciones de los decaimientos

118



de los transientes observados experimentalmente fue posible unicamente incluyendo la reaccion 14
en el mecanismo con una constante de velocidad ky4 = (8 £2) x 10° M s,

El espectro de absorcion y el coeficiente de absorcién molar obtenidos para el radical
*CCl1,CO;" son similares a los publicados para radicales dihalo acetato sustituidos [Roman y col.,
1997]. El espectro obtenido por dos métodos independientes para generar dicho radical, se
encuentra corrido al azul 5 nm con respecto al publicado [Roman y col., 1997], como se observa

en la Figura 5.13 (triangulos: datos experimentales, linea punteada: espectro publicado).

Radical hidroximetilo, ‘CH;0H.

Soluciones saturadas en aire con 8.6x10*% M ATCA, 5102 M H,O, y 9.1x10* M
CH;0H a pH 3.5 mostraron una recuperacion total del cloro organico del ATCA como ion cloruro
después de 20 minutos de irradiacion a 254 nm (Figura 5.14). Se detect6 la formacién de
concentraciones milimolar de formiato y micromolar de oxalato, que acompanaron a la pérdida de
cloruro (Figura 5.14). La formacion de concentraciones mads altas de formiato con respecto al ion
cloruro indica que mas de una molécula de MeOH se oxida por cada molécula de ATCA
mineralizada. Por otro lado, cuando el ion cloruro alcanza su valor maximo, el ion oxalato también
alcanza su maxima concentracién y posteriormente es consumido por el sistema de reaccion,
sugiriendo que el oxalato es un intermediario en la mineralizacion del ATCA a CO, y HCL.

Para obtener mayor informacion cinética y sobre el mecanismo de la reaccion entre el
radical *CH,OH y ATCA, reacciéon 18 de la Tabla 5.4, se realizaron experimentos de flash-
fotolisis. No se observaron sefiales en los experimentos de flash-fotélisis convencional con
soluciones acuosas de ATCA 1 x 10° M y CH30H 1 x 102 M a las que se les elimino el O,
disuelto burbujeando con Ar. Tampoco se observaron sefiales a longitudes de onda de deteccion >
270 nm en ensayos realizados con soluciones burbujeadas con Ar de Na,S,05 1 x 10° M y
CH;0H 1 x 10%M, lo que indica que los radicales SO4°- generados se consumen por su reaccion
con el CH3OH para generar el correspondiente radical *CH,OH [Ross y col., 1998]. Experimentos
con soluciones similares que contenian ademas ATCA 1 x 10~ M mostraron la formacién de un
transiente que absorbe a longitudes de onda < 330 nm. El andlisis bilineal de las trazas
experimentales muestra la presencia de una unica especie, con un espectro muy similar al del
radical anion *CCL,CO;~, como puede verse en la Figura 5.13. El transiente observado se asign6
por lo tanto a este radical como producto de la reaccion entre el radical reductor hidroximetilo y el

ATCA, reaccion 18 [Hart y Anbar, 1970].
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Figura 5.14: [CI-]/[ATCA], (@), [HCO,"/[ATCA], (A), y 500 x [C,0,~]/[ATCA], (A) en
funcioén del tiempo de irradiacion para fotolsis a 254 nm de soluciones saturadas en aire de pH 3.5
con 8.6 x 10" M ATCA, 5 x 10> M H,0, y 9.1 x 10* M CH;OH. Recuadro: Perfiles de
absorcion a 290 nm obtenidos en experimentos de flash-fotdlisis con soluciones saturadas en Ar de
1 x 10° M Na$,05 a pH 3.1 con 0.01 M CH;0H y 1 x 10° M ATCA. Las lineas llenas de la
figura principal y el recuadro corresponden a las simulaciones computacionales de los datos

experimentales.

TABLA 5.4: Reacciones que intervienen en la degradacion de ATCA en presencia de MeOH. ©

[Ross y col., 1998]. Las constantes de recombinacion se expresan como multiplicadas por 2.

*CH,0H + CCL3CO,~ + H,0 — CCLCO, + Cl- + CHy(OH),+H"| Q2+ 1)x10'M's" | (18)
*CCLCO,~ + °‘CH,0H — *CCICO,- + ClI- + H,CO + H' 3x10"°M's’! (19)
*CCLCO,- + CH3;0H — HCCLCO,~ + °*CH,OH <2x10*M's! (20
‘CH,OH + 0, — *OOCH,OH 49x10°M's'@ | (21)
*CH,OH + °*CH,0H —»(CH,0H), 1.6 x 10° M''s™! (22)
*CH,OH + $,0¢"~ > SO4~ + CH,0 + SO/ + H' 1.5x10°M's' @ 1 (23)

Los perfiles de absorbancia observados muestran un crecimiento exponencial seguido de
un decaimiento mixto de primer y segundo orden, como se observa en el recuadro de la Figura
5.14 para A% = 290 nm. Se realizaron simulaciones de los perfiles cinéticos, por resolucion de

ecuaciones algebraicas por el método de Runge-Kutta, formulado con un conjunto de reacciones
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que incluyen las reacciones 15 a 23 de las Tablas 5.3 y 5.4, y las reacciones de primer y segundo
orden del radical SO4°~. Para el calculo de la concentracidn inicial de radical SO4*~ se considero
nuevamente al flash de luz como una funcién delta que generd [SOs7]o = 4.6x10° M en estos
ensayos. En la Figura 5.14 se muestra la concordancia entre los resultados experimentales y los
simulados, con valores de k13 =2 x 10" Mgt y2xki;;= 5%10° M's!. El valor de k;7 es similar al
obtenido en los ensayos en los que la especie reactiva es el radical CO,*~. El valor determinado
para la constante de velocidad de la reaccion entre *CCl1,CO,~ y *CH,OH es k9 = 3 x 10" Mlst,
Este mecanismo propuesto indica que se necesitan dos radicales “CH,OH para liberar los tres
sustituyentes cloro del ATCA, lo que se confirma por los resultados de irradiacion continua. El
clorocarbeno formado en la reaccion 19 se hidroliza posteriormente como se postuld en la
reacciones 15y 16.

La abstraccion de H del CH3OH por el radical *CCL,CO;", reaccion 20 en la Tabla 5.4,
genera radicales *CH,OH que puedan reaccionar con el ATCA induciendo un mecanismo en
cadena. El programa de simulacion predice un valor de kyy < 2 x 10* M s™!, en concordancia con
los valores publicados para la abstraccion de H de CH3OH por radicales alifaticos halogenados

[Ross y col., 1998], por lo que se descarta la importancia de un mecanismo en cadena.

Fotosensibilizacion con sustancias humicas.

Para estudiar la fotosensibilizacion por sustancias humicas en la degradacion de ATCA,
se siguid la evolucion de la concentracion de cloruro y del contenido de carbono orgéanico total
(TOC) en el tiempo de irradiacion para A**° > 250 nm. Para los ensayos con soluciones de ATCA 1
x 10° M y 20 ppm de AHA saturadas en Ar, se observa que la variacion del TOC vy la liberacién
de CI~ son mucho mas marcados, como se muestra en las figuras 5.15 y 5.16. En soluciones de
ATCA y AHA saturadas en aire, la mineralizacion del 4cido es un poco menor que en Ar, pero no
hay una significativa liberacion de Cl-. Luego de 90 minutos de irradiacion en presencia de
sustancias humicas el valor de TOC disminuye al 70% del valor inicial (Figura 5.15). La
degradacion del contaminante es poco significativa en ausencia de AHA, por lo que el proceso es

sensibilizado por SH.
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Figura 5.15: evolucion temporal del TOC relativo durante la irradiacion de soluciones acuosas de
ATCA 1 x 10° M (en verde), o la misma solucién con 20 ppm de AHA, saturada en aire (en azul)

o en Ar (en rojo).
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Figura 5.16: evolucion temporal de la concentracion de cloruro relativa ([C17]/[ATCA]y) durante
la irradiacion de soluciones acuosas de ATCA 1 x 10~ M (en verde), o la misma solucion con 20

ppm de AHA, saturada en aire (en azul) o en Ar (en rojo).
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Conclusiones:

El 4cido tricloroacético (ATCA) se degrada eficientemente mediante radicales reductores.
Los radicales CO,*" y °CH,OH son mas eficientes que el radical anion superoxido en la
degradacion reductiva del contaminante, pero menos que el electron hidratado (k(e.qs~ tATCA) =
8.5x10° M' s [Ross y col., 1998]). Se propone para estos radicales (CO,™ y *CH,OH) un
mecanismo de reaccion comun que genera al radical *CCI,CO,~ y CI-, similar al propuesto para la
dehalogenacion reductiva por el electron hidratado [Hart y Anbar, 1970]. El radical *CCl,CO," se
degrada posteriormente por reacciones térmicas hasta la completa mineralizacion del ATCA a CO,
y Cl=. Se observo que el oxigeno molecular compite con en ATCA por los radicales CO,™" y
*CH,0H. Sin embargo, en ensayos de irradiacion continua en reactores cerrados, se consume el
oxigeno disuelto inicialmente por reaccion con estos radicales hasta que se ve favorecida la
reaccion de los radicales con el ATCA.

La tendencia observada en las constantes de velocidad de reaccion, k&(O,*~ + TCAA) <
k("CH,OH + TCAA), k(CO,™= + TCAA) < k(eaq~ + TCAA), es similar a la de los potenciales de
oxidacion del radical respectivo. Estas observaciones estdn de acuerdo con el mecanismo de
reaccion que plantea inicialmente la reduccion del ATCA. El potencial de reduccion medido
mediante la técnica de voltametria diferencial de pulso (DPV) para el ATCA, E(CCl;CO;
/[*CC1,CO5]), es del orden de los -600 mV contra el electrodo normal de hidrégeno (ENH). Este
valor es mayor al publicado para el radical O,*-, de -330 mV contra el ENH [Wardman, 1989].
Esto puede deberse ya sea por que el O,°" reacciona por un mecanismo de reaccion diferente con
el ATCA que los otros radicales, o porque las condiciones experimentales para los experimentos
cinéticos y electroquimicos son muy diferentes.

Los procesos empleados para degradar al ATCA (H,O,/UVC/H,CO, vy
H,0,/UVC/CH;30H, o los que emplean K,S,05 en vez de H,O, como oxidante) mostraron ser muy
eficientes, a la vez que son econdmicos y no generan residuos téxicos luego de su empleo.
Evidentemente, la fotosensibilizacion por sustancias himicas (SH) produce e,q~ que reacciona con
el ATCA en forma eficiente. Sin embargo en medios naturales, en los que no puede obviarse la
presencia de O, disuelto, la fotosensibilizacion por SH es de esperar que resulte de baja eficiencia,
y ademas no lleve a la liberacion del cloro organico como cloruro, sino que genere otros productos

clorados.
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Capitulo VI.- Fotodegradacion de sustancias

humicas.

Se investigo el rol de las especies reactivas de oxigeno (ROS, de su sigla en inglés) en la
degradacion de las sustancias humicas (SH) y la produccion de compuestos biodisponibles a partir
de ellas. Para ello se estudio el efecto de la fotdlisis con A > 320 nm, de diferentes SH: acido
hiimico Aldrich (AHA) y extracto de suelo (Ext. S). Se utilizaron distintas técnicas
espectroscopicas, y se ensayaron diferentes desactivadores para inhibir las ROS generadas por
fotosensibilizacion de las SH. Para determinar la capacidad de aumentar la biodisponibilidad de las
SH, se siguio el desarrollo de dos cultivos bacterianos (una cepa de Pseudomonas sp. aislada del
suelo y una cepa de referencia de Escherichia coli) en distintos medios de cultivo suplementados

con los sustratos fotolizados o sin fotolizar.

a.- Experimentos fotoquimicos.

Se midieron los espectros UV-visible de soluciones de AHA en diferentes condiciones
para investigar el efecto de las ROS en la fotodegradacion de SH. Los espectros de absorcion de
las SH son muy sensibles a los cambios generados por fotdlisis [Scully y col., 2003]. En la Figura
6.1 se muestra el espectro de absorcion de una solucion de AHA 0.1 g L en aire, sin irradiar. En
el recuadro se observan los cambios producidos en la absorcion luego de irradiar la muestra
durante 90 min, en soluciones con diferente concentraciéon de oxigeno disuelto. Como puede
observarse, los cambios en el espectro son mayores a mayor concentracion de oxigeno, como se
espera del efecto de las ROS en la fotodegradacion del AHA. Sin embargo, en soluciones
saturadas en Ar, se observan pequefios cambios, debidos a estados excitados de las SH y otras vias
reactivas como por ejemplo mediante el radical OH® [Goldstone y col., 2002] o tal vez por

procesos foto Fenton ya que las SH contienen hierro [Lovley y Blunt-Harris, 1999].
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Figura 6.1: Espectro de absorcion de una solucion de AHA no irradiada. Recuadro: cambios
espectrales A4 calculados como la absorbancia de la soluciéon de AHA irradiada menos la no

irradiada, vs. A para soluciones saturadas en: oxigeno (®); aire (@); y Ar (®).

Para determinar cuales de las ROS generadas son las responsables de los cambios en los
espectros de absorcion, las soluciones de AHA se fotolizaron en presencia de los agentes
desactivadores listados en la Tabla 6.1 y los resultados se muestran en la Figura 6.2. Se observa
que ninguno de los desactivadores utilizados suprimié completamente los cambios espectrales, lo
que indica que son varias las especies responsables de estos cambios. Los cambios son mas
inhibidos por la presencia de NaN3 e isopropanol que por la enzima superoxido dismutasa (SOD),
por lo que principalmente se deben a Oz(lAg) y HO®, y en menor medida al O,*~. Para evaluar el
efecto del agua oxigenada en la degradacion de las SH, se mezclaron soluciones de AHA 0.1 g L™
y H20, 1 uM, concentracion mucho mayor a la que se formaria durante la fotolisis de SH,
observandose en este caso cambios muy pequefios, lo que indica que el H,O, tampoco es una ROS
importante para mediar la fotodegradacion de las SH. Para corroborar estos resultados, se
determinaron las concentraciones en estado estacionario de HO® y O, (1Ag), durante la irradiacion
de AHA. Para su determinacion se irradiaron soluciones de AHA en presencia de fenol o alcohol
furfurilico como sondas para HO® y Oz(lAg) [Kohn y Nelson, 2007], respectivamente, y se siguio

su consumo por HPLC.
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Figura 6.2: A4 vs A para soluciones de AHA saturadas en aire con: (®) NaN; 10 mM, (@)

isopropanol 10 mM, (®) 1 x 107g L de SOD 15 UI/L. Recuadro izquierdo: cinética de
consumo de las diferentes sondas (S): fenol (@) y alcohol furfurilico (®).

Tabla 6.1: Desactivadores y sondas para las diferentes ROS en los experimentos de la Figura 6.2,

y las concentraciones en estado estacionario de las mismas [ROS] ..

ROS Desactivadores Sonda [ROS] e/ M

Og(lAg) NaN; 10 mM Alc. furfurilico 8.9 x 107"
HO* Isopropanol 10 mM Fenol 13x10™"
0, 1x10%gL" de SOD15 UIL" . -

El fenol y el ion fenoxido, ademds de reaccionar con los radicales HO®, son capaces de
reaccionar con el O, (1Ag) con constantes de velocidad de 1.3 x 10°M's™ y 2.8 x 10* M's™,
respectivamente [Scurlock y col., 1990]. Para determinar el efecto del O, (1Ag) se siguid la
variacion del pH durante la fotolisis para obtener informacion de la especiacion del fenol. Durante
la fotdlisis, el pH disminuye de 9.3 a 7.8, siempre por debajo del pK, del fenol = 10.0 [Barlin y
Perrin, 1966]. Se calcularon los limites superiores de velocidad para la desactivacion de fenol y
fenolato por Og(lAg), como el producto de la constante de velocidad bimolecular por su respectiva

concentracion inicial, siendo 2.9 x 10° y 1.5 x 10* s para los ensayos a pH 9.3 y 7.8,
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respectivamente. En estas condiciones experimentales la via de desactivacion principal del Oz(lAg)
es con el solvente (constante de velocidad de pseudo primer orden = 2.5 x 10° s™', correspondiente
a los 4.2 ps de tiempo de vida [Schmidt y Afshari, 1992]) y por lo tanto puede utilizarse al fenol
como sonda para HO®, sin interferencia del Oz(lAg).

Los graficos de decaimiento de primer orden para ambas sondas se muestran en el
recuadro de la Figura 6.2. De las pendientes de éstos se obtuvieron las concentraciones de estado
estacionario para ambas especies multiplicadas por la constante de quenching bimolecular
correspondiente, kq. A partir de los valores publicados para kq para el alcohol furfurilico con
0y('Ay) y el fenol con HO® (1.2x10°M™'s" [Haag y Hoigné, 1986] y 1.4x10'° M's™ [Kochany y
Bolton, 1991], respectivamente), se obtuvieron los valores de ['02]ce = 8.9x10* M y [HO®]ee =
1.3x10™* M (Tabla 6.1). La baja concentracién de fenoxido en estos ensayos, el cual también
reacciona con HO® con una constante de velocidad de 9.6 x 10° M's” [Matthews y Sangster,
1965] no afecta la [HO']e. dentro del error experimental. Estos valores de concentracion en estado
estacionario para ambas especies justifica la inhibicion de los cambios espectrales por NaNj e
isopropanol. Las condiciones de irradiacion y [HO®].. son similares a las empleadas en muchos
métodos de oxidacion avanzada (AOP, Advanced Oxidation Processes) de degradacion de
contaminantes, pero mucho mayores a las obtenidas en aguas naturales con irradiacién por luz
solar [Sulzberger y col., 1997], permitiéndonos observar en tiempos cortos de irradiacion cambios
apreciables en los espectros de absorcion.

Se realizaron ademés medidas de fluorescencia y FTIR del AHA y del Ext. S, ambos
fotolizados y sin fotolizar. Los espectros FTIR muestran una disminucion de las bandas de 1380-
1400 cm™ (deformacion de O-H, stretching de C—O de fenoles, stretching anti simétrico de COO™
y deformacion de C—H alifatico) y de 1440- 1460 cm™ (deformacién de C—H alifatico en 4cidos
grasos y lipidos de cadena larga producidos en el proceso de compostaje), y un incremento en la de
1030-1080 cm™ asignado al stretching C-O-C de carbohidratos [Lguirati y col., 2005] durante la
irradiacion, como se observa en la Figura 6.3. Las matrices de excitacion-emision de fluorescencia
(MEEF) del AHA y el Ext. S muestran un incremento con la irradiacion en la zona de A**° < 250
nmy A" < 350 nm, asignada a los productos secundarios solubles del metabolismo microbiano y a

moléculas aromadticas pequenias [Coble, 1996].

127



0.5+

0.4 -

(=]
W
1

1

Transmitancia

=

~

S
1

0.30

Ext. S fotolizado

4000 3000

T y T y
2000 1000

I -1
Numero de onda / cm

Figura 6.3: espectros FTIR del Ext. S fotolizado (en rojo) y sin fotolizar (en azul).
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Figura 6.4: MEEF de A) Ext. S y B) Ext. S fotolizado. Ambas matrices fueron obtenidas en

solucion acuosa a pH 7, A>*° = 0.050, como se describi6 en el capitulo de Materiales y métodos.

Las lineas corresponden al Raman de primer y segundo orden.
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b.- Experimentos microbiologicos

Para determinar el efecto de la irradiacion de SH en su degradacion y posterior
biodisponibilidad, se siguié el desarrollo de bacterias creciendo en medios de -cultivo
suplementados con los AHA o Ext. S, ambos fotolizados o sin fotolizar. El extracto posee un alto
contenido de SH, como se observa en las MEEF. Se realizaron experimentos con una cepa de
referencia de E. coli, para obtener informacion del sistema para luego disefiar los ensayos con la
cepa B de Pseudomonas sp. que fue aislada del mismo suelo del que se obtuvo el extracto. Curtis y
col. [Curtis y col., 1992] observaron con bacterias coliformes que su crecimiento en tanques de
estabilizacion de residuos era afectado por la generacion de ROS por fotosensibilizacion por SH.
El desarrollo bacteriano se siguié por medidas de atenuancia a 600 nm a distintos tiempos, las que
correlacionan linealmente con el nimero de bacterias por mL de medio de cultivo que son capaces
de crecer en placa de Petri con medio R2. En todos los experimentos microbiologicos, las
determinaciones se realizaron por duplicado, y las medidas de atenuancia mostraron una dispersion
< 6 %. En las tablas 6.2 y 6.3 se listan los parametros de Gompertz obtenidos del ajuste de los
datos con la Ecuacion 2.9, y los errores.

Se realizaron ensayos con diferentes medios de cultivo. En los experimentos realizados
con el medio mineral (MML) no se observd desarrollo con ninguna de las dos cepas bacteriana
utilizadas, incluso con el agregado de los sustratos fotolizados o sin fotolizar.

Cuando se empled el medio R2 se observa desarrollo de E. coli, que es incrementado por
la adicion del Ext. S al medio como se puede ver en la Figura 6.5 y en la Tabla 6.2, la que lista los
parametros de Gompertz), mientras que el agregado de Ext. S previamente irradiado produce un
mayor desarrollo del cultivo bacteriano. Al agregar AHA (fotolizado o sin fotolizar) al medio de
cultivo no se observaron cambios apreciables en el desarrollo en la cepa de E. coli, como se ve en

la Figura 6.5.
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Figura 6.5: Cinética de desarrollo de E. coli (atenuancia a 600 nm vs. tiempo) en medio R2 (M) o

R2 suplementado con: Ext. S (A), Ext. S fotolizado (A), AHA (®), AHA fotolizado (®). Las
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lineas solidas corresponden al ajuste de los datos con la ecuacion de Gompertz (Ec. 2.9).

Tabla 6.2: Parametros de desarrollo de E. coli en diferentes medios de cultivo.

Escherichia coli
Maxima concentracion de biomasa
Medio de cultivo : late.ma u (min™) Atenuancia
(min) UFC /mL final
final
R2 115£75 | 0.004 £0.001 | 1.41+£0.02 (7.6 £0.1) x 10°
R2 + Ext. S 0 0.006 £0.001 | 1.79 £0.05 (9.7+0.2) x 10°
R2 + Ext. S fotolizado 0 0.008 £0.002 | 2.08£0.07 | (1.13 £0.03) x 10"
R2 + AHA 0 0.008 £0.002 | 1.35+0.05 (7.3 £0.3) x 10°
R2 + AHA fotolizado 0 0.006 £0.001 | 1.42+0.03 (7.7+0.2) x 10°

Los experimentos realizados con la cepa B muestran que, a diferencia de E. coli, ambos

sustratos son capaces de favorecer el desarrollo bacteriano. Como se observa en la Tabla 6.3 y la

Figura 6.6, la fotolisis de los sustratos mejora los rendimientos de los cultivos microbianos.
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Figura 6.6: Cinética de desarrollo de la cepa B de P. sp. en medio R2 (W) o R2 suplementado con:
Ext. S (A), Ext. S fotolizado (A), AHA (®), AHA fotolizado (®). Las lineas soélidas

corresponden al ajuste de los datos con la ecuacion de Gompertz (Ec. 2.9).

Tabla 6.3: Parametros de desarrollo de P. sp en diferentes medios de cultivo.

Maxima concentracion de biomasa
Medio de cultivo t(z:;;a u (min™) Atenuancia
final UFC /mL final
R2 45415 | 0.0202+0.0002 | 1.40+0.05 (7.5+0.3) x 10°
R2 + His 36£15 | 0.014+0.001 | 1.49+0.02 | (8.1£0.1)x10°
R2 + His fotolizada 53+20 | 0.012+0.001 | 2.09+0.02 | (1.13£0.01)x 10"
R2 + Ext. S 53410 | 0.019+0.001 | 1.86+0.06 | (1.01 £0.03)x 10"
R2 + Ext. S fotolizado 33410 | 0.018+0.001 | 1.99+0.07 | (1.08+0.04)x 10"
R2 + Ext. S + His 0 0.015+0.003 | 2.28+0.03 | (1.23+0.02) x 10"
R2 + (Ext. S + His) fotolizados 25410 | 0.021 £0.003 | 2.65+0.05 | (1.43+0.03)x 10"
R2 + AHA 71420 | 0.023+0.004 | 1.79+0.05 (9.7 +0.3) x 10°
R2 + AHA fotolizado 59410 | 0.025+0.003 | 1.84+0.06 | (9.9+0.3)x10°
R2 + AHA + His 25 +£10 | 0.018+0.004 | 1.97+0.03 | (1.07+0.02) x 10"
R2 + (AHA + His) fotolizados 21410 | 0.014+0.002 | 1.99+0.04 | (1.08+0.02)x 10"

Para determinar el efecto de las diferentes ROS en la produccion de sustratos mas

biodisponibles, se fotolizaron el AHA y el Ext S en presencia de desactivadores para el Oz(lAg) y
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el radical HO®, para luego adicionarlos al medio de cultivo y seguir la cinética de desarrollo de la
cepa B. Debido a la toxicidad de la NaNs3 y el alcohol furfurilico, debieron utilizarse otros
desactivadores para estas ROS. Kohn y Nelson [Kohn y Nelson, 2007] y Curtis y col. [Curtis y
col., 1992] emplearon al aminoacido histidina (His) en concentraciones > 10 mM para desactivar
al Oz(lAg). En esas concentraciones, la His es capaz de desactivar también al radical OH®, (kg = 4.8
x 10° M s [Goldstone y col., 2002]). En la Figura 6.7 se muestran los cambios en el espectro de
absorcion de soluciones de AHA o Ext. S fotolizadas en presencia de 20 mM de His. Se observa
que el AHA no muestra cambios espectrales apreciables, mientras que el Ext. S presenta cambios
significativos en su espectro por la fotdlisis, principalmente en la zona de 200 a 300 nm. Esto
indica que el Ext. S posee otros compuestos ademas de las SH o SH de naturaleza quimica
diferente al AHA, y que estos son capaces de degradarse por vias en los que no intervienen ni el

0y('Ay), ni el HO".
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Figura 6.7: AA vs A para soluciones de AHA (linea roja) o Ext. S (linea azul) fotolizadas en

presencia de His 20 mM, respecto a las no fotolizadas.

En los experimentos microbiologicos con la cepa B, se observa que el agregado de 20
mM de His al medio R2 no afecta mayormente su desarrollo (recuadro de la Figura 6.8 y Tabla
6.3). Se realizaron ensayos con la cepa B de P. sp. Con el agregado de Ext. S o AHA fotolizados
en presencia de 20 mM His, cuyos resultados se muestran en la Figura 6.8 y Tabla 6.3. Como se
discutio previamente, en estas condiciones las concentraciones en estado estacionario de Oz(lAg) y

HO?® son despreciables. Para el AHA, no se observaron cambios en los espectros de absorcion UV-
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visible (Figura 6.7, linea roja), como tampoco en los espectros FTIR o de fluorescencia. Cuando se
fotoliza el AHA en presencia de His y se agrega al medio R2, no se observa mayor desarrollo de la
cepa B como puede verse en la Figura 6.8 y la Tabla 6.3. Esto indica que la His disminuye la
disponibilidad del sustrato para las bacterias. Mientras que el Ext. S fotolizado en presencia de His
presenta cambios en sus espectros de absorcion, de fluorescencia y FTIR. La MEEF muestra un
aumento en la zona de A< 250 nm y A" < 350 nm, asignada a productos de bajo peso molecular,
como se ve en la Figura 6.9. Cuando se emplea el Ext. S fotolizado en presencia de His, a
diferencia del comportamiento del AHA, no se inhibe su biodisponibilidad para la cepa B sino que,

por el contrario, aumenta, como se observa al comparar los rombos azul y rojo de la Figura 6.8..
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Figura 6.8: Cinética de desarrollo de la cepa B de P. sp. en medio R2 + His fotolizada () R2 +
His + Ext. S (#), R2 + His y Ext. S fotolizados (®), R2 + His + AHA (A), R2 + His y AHA
fotolizados (A). Las lineas solidas corresponden al ajuste de los datos con la ecuacién de

Gompertz (Ec. 2.9). Recuadro: Cinética de desarrollo de la cepa B de P. sp. en medio R2 (@) y
en R2 + His (@)

Cabe destacar que la esterilizacion del Ext. S fotolizado en presencia de His se realizo por
filtracion (tamafio de poro 0.22 um). La esterilizacidon por autoclave produjo caramelizacion de la

solucion por modificacién no enzimatica de proteinas. Esto se debe a que la fotdlisis del extracto
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genera moléculas mas pequenas (dcidos grasos pequenos, aldehidos, aminoacidos y sacaridos
[Dahlén y col., 1996; Tarr y col., 2001; Schmitt-Koplin y col., 1998]). La caramelizacién no se
observo en el Ext. S en ausencia de His (fotolizado o no), ni en el AHA en ninglin caso. Esto
indica que la fotodegradacion del Ext. S tiene lugar incluso durante la irradiacion en presencia de
His, un desactivador eficiente de Oz(lAg) y HO?®, lo que confirma los resultados microbiolégicos y

espectroscopicos.
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Figura 6.9: MEEF de la solucién Ext. S fotolizado en presencia de 20 mM de His, ajustada a A>°

=0.050 y pH 7.0 Las lineas corresponden al Raman de primer y segundo orden.

Conclusiones:

Los experimentos fotoquimicos con AHA a A**° > 320 nm mostraron su fotodegradacion
por O, (lAg), 0,°-, y HO®, y un efecto inhibitorio por la presencia de desactivadores especificos
para estas ROS durante la irradiacion. Este sustrato es un buen suplemento para el desarrollo de la
cepa B de Pseudomonas sp. en medio R2, y su fotodegradacion aumenta el crecimiento
microbiano. Sin embargo, el crecimiento de la cepa de referencia de E. coli no fue afectado por la
adicion del AHA, irradiado o no irradiado, al medio de cultivo.

Por otro lado, la irradiaciéon del Ext. S con luz de A®™ > 320 nm produce su
fotodegradacion, incluso en presencia de His, un desactivador de Oz(lAg) y HO®. Esto pudo
observarse por los cambios en el espectro de absorcion UV-visible, en las MEEF, en el espectro IR

y por la caramelizacion de la solucidon durante la esterilizacion por autoclave. El Ext. S es un buen
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suplemento para el desarrollo de E. coli y la cepa B de Pseudomonas sp. en medio R2, y su
fotodegradacion incluso en presencia de His aumenta el crecimiento bacteriano.

Las diferencias en los resultados observados con los distintos sustratos pueden explicarse
por las distintas capacidades metabolicas que presentan ambas bacterias. E. coli se adapta
facilmente a medios ricos en nutrientes (copiotroéfico), donde pueden desarrollarse a su maxima
velocidad de crecimiento [Kovarova-Kovar y Egli, 1998]. Cuando estas bacterias se inoculan en
medios minimos, necesitan adaptarse a las condiciones de deficiencia de nutrientes (oligotrofico).
Para la cepa de E. coli ATCC 4352 el medio R2 es oligotréfico y el suplemento del Ext. S,
fotolizado o no, constituye una fuente de carbono y energia disponible para el desarrollo de estas
bacterias heterotroficas. Sin embargo, la velocidad méxima de desarrollo y la concentracion
maxima de biomasa para esta bacteria son menores a las obtenidas con la cepa B de Pseudomonas
sp.. El género Pseudomonas, aislado frecuentemente de ambientes naturales como suelos y
sedimentos, se caracteriza por su mayor versatilidad catabolica y su capacidad para crecer en
medios oligotroficos [Meyer y col., 2004]. Esto se evidencid cuando la cepa B se inoculé en medio
R2 con diferentes suplementos. Las bacterias crecieron a velocidades maximas similares, pero
alcanzaron valores diferentes de concentracion de biomasa méaxima cuando se agregé al medio Ext.
S fotolizado (en presencia o ausencia de His).

Estos experimentos nos permiten demostrar que la fotodegradacién de los compuestos
solubles del suelo genera sustratos disponibles para bacterias aisladas del mismo suelo. Se
concluye ademas que las vias de degradacion por Oz(lAg) y el radical HO® no son las unicas que

intervienen en la fotodegradacion y el aumento en la biodisponibilidad del extracto.
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Conclusiones Generales



Los resultados de flash-fotdlisis indican que esta es una técnica
apropiada para investigar la formacion de radicales libres y la fotosensibilizacion
por sustancias himicas, como método alternativo para el tratamiento de
contaminantes. Se observo un alto contenido de sustancias hiimicas en las dos
fuentes naturales utilizadas (el vermicompost y el suelo superficial). Las mismas
mostraron caracteristicas fisicoquimicas similares a las SH comerciales, en

particular sus propiedades espectroscopicas.

El mecanismo propuesto para la reaccion del radical sulfato con las SH
implica la competencia de los contaminantes y las SH por los radicales oxidantes
durante los tratamientos ISCO. En las condiciones experimentales utilizadas, la
cantidad de radical asociado SO4"(SH) es despreciable respecto de la del radical
sulfato libre, SO,"=. La concentracion de materia organica en las aguas naturales
es mucho mayor a la empleada en este trabajo, por lo que el efecto espera sea
mas importante en sistemas naturales. En concentraciones mayores a 7.4 g L™
[Guetzloff y Rice, 1994] se espera que las sustancias humicas formen micelas y
los radicales se adsorban a estas por la afinidad mostrada en este trabajo.

Los experimentos en presencia de peroxodisulfato, acido humico y fenol
muestran que el fenol reacciona con velocidades similares con el SO,*- y el
SO,*=(SH). La fraccion de radicales sulfato libres que reaccionan con fenol,
(T (SO4™) ' - 1°(SO,) 1) 7 1° (SO4*)", es mayor que la fraccién que lo hace con
el radical asociado (t (SO4™(SH))" - t° (SO,*-(SH))™") / t° (SO, (SH))". Lo que
reduce, al menos con fenol como modelo de contaminante, la eficiencia del

tratamiento oxidativo en presencia de SH.

Los resultados experimentales y los calculos mediante la teoria del
funcional de la densidad (DFT) confirman el mecanismo propuesto para la
reaccion del acido galico y el ion galato con el radical SO4°~. Se postula la
formacion de radicales fenoxilo como intermediarios de reaccion. Los calculos
teoricos apoyan la formacién de quinonas y bifenilos sustituidos por

recombinacion de los radicales orgéanicos. No puede extrapolarse la quimica de
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los fenoxilos del acido galico a la de los fenoxilos generados por oxidacion de las
sustancias humicas. Ademas, dada la diferencia cinética encontrada entre las
reacciones del radical sulfato con acido galico y SH, el 4cido géalico no es un

buen modelo de las SH.

La reaccion entre el radical sulfato y los iones cloruro disminuye el
tiempo de vida de dicho radical y ademas genera radicales CI* y Cl,"-, agentes
clorantes muy reactivos frente a los contaminantes y las sustancias himicas. Esto
disminuye la eficacia del tratamiento y produce especies halogenadas no
deseadas. [Alegre y col., 2000; Malcolm y MacCarthy, 1986]. Se observa ademas
que los radicales de cloro no muestran el mismo comportamiento que el radical
sulfato con la concentracion de sustancias humicas. El radical CI°, el que es muy
reactivo, posee un camino libre medio muy corto como para posibilitar un
proceso reversible entre dos entornos diferentes. Mientras que el Cl,*~ decae
principalmente por recombinacién y no se observan otros procesos como la

compartimentalizacion en dos entornos distintos.

La fotodegradacion directa del clomazone por luz solar es un proceso de
menor importancia, como se observo para otros pesticidas o herbicidas [Burrows
y col., 2002], lo que aumenta su permanencia en el medio ambiente. En suelos y
aguas naturales con sustancias humicas, la degradacion fotosensibilizada de
clomazone puede ser un mecanismo eficiente para su remocion. Este es
eficientemente degradado por procesos avanzados de oxidacion (AOP) como la
irradiacion directa con luz UV o por tratamientos quimicos in situ (ISCO) con
Na,S,0g, que involucra la reaccion del radical SO4." con el contaminante, y en

S, . : 1
aguas naturales por oxidacion con oxigeno singulete, O, ("A,).

El 4cido tricloroacético (ATCA) se degrada eficientemente mediante
radicales reductores. Los radicales CO,*~ y *CH,OH son mas eficientes que el
radical anién superdxido en la degradacion reductiva del contaminante, pero

menos que el electron hidratado (k(e,q~ +ATCA) = 8.5x10° M s [Ross vy col.,
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1998]). Se propone para estos radicales (CO,*= y *CH,OH) un mecanismo de
reaccion comun que genera al radical *CCI,CO,~ y Cl-, similar al propuesto para
la dehalogenacidn reductiva por el electron hidratado [Hart y Anbar, 1970]. Este
radical se degrada posteriormente por reacciones térmicas hasta la completa
mineralizacién del ATCA a CO, y CI-.

Se observo que el oxigeno molecular compite con en ATCA por los
radicales CO,"" y *CH,OH. Sin embargo, en ensayos de irradiacion continua en
reactores cerrados, se consume rapidamente el oxigeno disuelto inicialmente por
reaccion con estos radicales hasta que se favorezca la reaccion de los radicales
con el ATCA. La tendencia observada en las constantes de velocidad de reaccion
observada es similar a la de los potenciales de oxidacion del radical respectivo.
Estas observaciones estdn de acuerdo con el mecanismo de reaccion planteado.

El potencial de reduccion para el ATCA es mayor al reportado para el
radical O,", por lo que es de esperarse que el O, reaccione por un mecanismo
de reaccion diferente con el ATCA que los otros radicales. Los procesos
empleados para degradar al 4cido tricloroacético mostraron ser muy eficientes, a
la vez que son econdmicos y no generan residuos toxicos luego de su empleo.
Mientras que la fotosensibilizacion por sustancias humicas resulto de baja
eficiencia, y ademds no lleva a la liberacién del cloro orgdnico como cloruro,

sino que genera otros productos clorados.

Se observo la fotodegradacion con A% > 320 nm del AHA por O, ('Ay),
0,°-, y HO®, y su inhibicion por desactivadores especificos para estas ROS. Este
sustrato es un buen suplemento para el desarrollo de la cepa B de Pseudomonas
sp. en medio R2, y su fotodegradacién aumenta el crecimiento microbiano. Sin
embargo, el crecimiento de la cepa de referencia de E. coli no fue afectado por la
adicion del AHA, irradiado o no irradiado, al medio de cultivo.

Por otro lado, la irradiacion del Ext. S con luz de A% > 320 nm produce
su fotodegradacion, incluso en presencia de His, un desactivador de Oz(lAg) y
HO®. Esto pudo observarse por los cambios en el espectro de absorcion UV-

visible, en las MEEF, en el espectro IR y por la caramelizacion de la solucion
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durante la esterilizacion por autoclave. El Ext. S es un buen suplemento para el
desarrollo de E. coli y la cepa B de Pseudomonas sp. en medio R2, y su
fotodegradacion incluso en presencia de His aumenta el crecimiento bacteriano.
Las diferencias en los resultados observados con los distintos sustratos
pueden explicarse por las distintas capacidades metabdlicas que presentan ambas
bacterias. El género Pseudomonas, aislado frecuentemente de ambientes
naturales como suelos y sedimentos, se caracteriza por su mayor versatilidad
catabdlica y su capacidad para crecer en medios oligotroficos [Meyer y col.,
2004]. Estos experimentos nos permiten demostrar que la fotodegradacion de los
compuestos solubles del suelo genera sustratos disponibles para bacterias
aisladas del mismo suelo. Se concluye ademas que las vias de degradacion por
Oz(lAg) y el radical HO® no son las unicas que intervienen en la fotodegradacion

y el aumento en la biodisponibilidad del extracto.
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