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Resumen

La aparición de nuevos métodos fotoqúımicos ha ofrecido una atractiva solución
más eficiente a la mineralización completa de pesticidas en los principales medios
ambientales. En esta revisión se estudian los diversos resultados basados en tratamientos
fotoqúımicos y procesos de oxidación de la fotodegradación de pesticidas. Se hace
énfasis en los principios básicos de los métodos fotoqúımicos usados, como también
el análisis de su eficiencia de estos procesos para la disminución o eliminación de la
toxicidad de los pesticidas en sistemas acuosos.
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Abstract

The appearance of new photochemical methods has offered an attractive and more efficient
solution to the complete mineralization of pesticides in the main environmental media.
In this review, the various results based on photochemical treatments and oxidation
processes of the photodegradation of pesticides are studied. Emphasis is placed on the
basic principles of the photochemical methods used, as well as the analysis of the efficiency
of these processes for the reduction or elimination of the toxicity of pesticides in aqueous
systems.

Key words: photocatalysis, photolysis, pesticides, wastewater of treatment.

Introducción

Según la Organización Mundial de la Salud (OMS), existen más de mil (1000) productos
qúımicos empleados para el control de plagas, durante el cultivo de alimentos. Los pesticidas
aplicados sobre la siembra generalmente migran hacia los cuerpos de agua asociados al área
geográfica, a través de la deriva del rociado y la escorrent́ıa, manteniendo su integridad qúımica
y viajando miles de kilómetros o degradándose por hidrólisis, fotólisis y acción microbiana,
todo esto, según su estructura qúımica, las caracteŕısticas del ambiente (geoloǵıa, hidroloǵıa,
clima) y biodisponibilidad. Los impactos ecotoxicológicos del pesticida y sus principales
productos de degradación en los organismos acuáticos, generalmente se evalúan comparando
su toxicidad potencial y las concentraciones ambientales (Kohler y Triebskorn, 2013).

En esta revisión bibliográfica se estudian los diversos resultados de trabajos basados
en tratamientos fotoqúımicos y procesos de oxidación de la fotodegradación de pesticidas,
enfatizándose los principios básicos de los métodos fotoqúımicos usados. Dirigiéndose el análisis
de los resultados en la eficiencia de estos en la disminución o eliminación de pesticidas en
sistemas acuosos.

Desarrollo

Cuando la estructura qúımica del pesticida es alterada notablemente por fotorreacciones de
ciclado y reordenado, la toxicidad de sus fotoproductos es dif́ıcil de inferir, como lo ejemplifican
los insecticidas de ciclodieno policlorado; para este caso los fotoproductos son menos tóxicos
para los organismos acuáticos que sus promotores pesticidas, mientras que para el bifenazato
v́ıa oxidación de hidrazina, la fenhexamida v́ıa ciclación, el fipronil v́ıa oxidación/reducción
de azufre o desulfinilación, el glifosato, v́ıa clivaje C-P; los productos de degradación pueden
presentar mayor toxicidad que el pesticida inalterado (Lambropoulou et al., 2010).
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La fotólisis directa de un plaguicida procede a través de estados excitados en el medio
ambiente cuando tiene una absorción > 290 nm, su longitud de onda umbral es la de la luz
solar en la superficie de la Tierra. Es posible que se forme un fotoproducto con una estructura
muy diferente a la del plaguicida original. En cambio, la reacción de un plaguicida con una
especie reactiva de ox́ıgeno (ROS) fotogenerada en fotólisis indirecta tiene lugar especialmente
en agua natural que contiene materia orgánica disuelta (MOD) y/o NO−

3 , independientemente
de su perfil de absorción. El radical hidroxilo más reactivo (·OH) oxida un grupo alquilo
y un anillo aromático de una manera relativamente no selectiva. El ox́ıgeno singlete (1O2)
reacciona con un resto insaturado rico en electrones para dar hidroperóxido, 1,2-dioxetano o
endoperóxido, y también participa en la oxidación del azufre y la oxigenación de los heterociclos.

Los estados excitados de los pesticidas a través de la absorción directa de la luz pueden ser
extinguidos por la MOD abundante en las aguas naturales y, al mismo tiempo, la MOD puede
generar ROS, lo que provoca la oxidación de los pesticidas. Por lo tanto, la contribución de
la fotólisis directa en agua natural expuesta a la radiación solar es limitada, siendo de interés
solo para algunas clases de pesticidas, sin embargo; el conocimiento de la fotólisis directa es
indispensable para evaluar la fotoqúımica básica de los plaguicidas en el medio acuático.

En esta revisión, primero discutimos varios enfoques para investigar los mecanismos de
reacción en la fotólisis directa. El comportamiento de la fotodegradación de los plaguicidas
en el agua se ha examinado mediante un estudio de la literatura y los informes normativos
teniendo en cuenta la radiación solar en la superficie terrestre. Los mecanismos propuestos
para las reacciones t́ıpicas se discuten haciendo referencia a análisis espectroscópicos, teóricos
y de productos, y luego se resume el alcance general de la fotólisis acuosa para cada clase de
plaguicida y/o grupo funcional. Finalmente, se proporciona un resumen general, que incluye
aspectos que deben tenerse en cuenta para desarrollar las v́ıas de degradación de los plaguicidas
en la fotólisis directa.

Con el fin de investigar el efecto de la luz solar sobre la persistencia y ecotoxicidad de
los plaguicidas que contaminan el medio acuático, se expuso una serie de estos, en medio
acuoso a la luz solar y a la radiación ultravioleta (UV) de 254, 302 o 365 nm (UV-C, UV-B o
UV-A, respectivamente). La degradación de los plaguicidas se controló mediante cromatograf́ıa
ĺıquida de alta resolución (HPLC y espectrofotometŕıa UV-Vis). Las tasas de fotodegradación
de los plaguicidas dependen tanto de la estructura qúımica como de la longitud de onda de la
exposición UV.

El ensayo de toxicidad utilizando la prueba de bacterias luminiscentes (ISO11348) indicó
que la radiación UV redujo la toxicidad de algunos productos qúımicos para los organismos
acuáticos al disminuir su cantidad (fotodegradación) y aumentó la toxicidad de otros al generar
fotoproductos tóxicos (Arroyave y Garcés, 2006; Arroyave et al., 2011). Estos resultados indican
la importancia de investigar no solo los compuestos originales, sino también los fotoproductos
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en la evaluación de riesgos de los pesticidas en ambientes acuáticos.

En la actualidad, se encuentra en progreso la aplicación de los procesos avanzados de
oxidación (PAO) por medios fotoqúımicos, que se basan en tecnoloǵıas de destrucción de los
contaminantes a través de sustancias qúımicas conocidas como radicales libres hidroxilos,
los cuales tienen la propiedad de ser altamente oxidantes; dichos radicales reaccionan con el
contaminante y lo transforman en compuestos inocuos al ambiente. La mayoŕıa de los PAO
pueden aplicarse a la remediación y destoxificación de aguas especiales (Garcés, 2005; Garcés
et al., 2005), generalmente en pequeña o mediana escala. Los métodos pueden usarse solos
o combinados entre ellos o con métodos convencionales, y pueden ser aplicados también a
contaminantes del aire y el suelo.

Los pesticidas y su distribución

Un pesticida es cualquier sustancia o mezcla de sustancias dirigidas a destruir, prevenir,
repeler o mitigar alguna plaga. El término pesticida se puede utilizar para designar compuestos
que sean herbicidas, fungicidas, insecticidas, o algunas otras sustancias utilizadas para controlar
plagas (Pérez y Merino, 2015).

Según su constitución qúımica, los plaguicidas pueden clasificarse en varios grupos,
los más importantes son: arsenicales, carbamatos, derivados de cumarina, derivados de
úrea, dinitrocompuestos, organoclorados, organofosforados, organometálicos, piretroides,
tiocarbamatos y triazinas.

Dado que los pesticidas afectan todas las matrices ambientales tales como aire, agua y
suelo, las investigaciones en los últimos años han centrado su interés en observar ampliamente
la presencia de residuos de plaguicidas y su impacto en diversos hábitats naturales. Se ha
descrito de manera alarmante que la contaminación de pesticidas no es un problema limitado a
una sola nación o continente, sino un fenómeno global. Asimismo, la concentración de muchos
residuos de plaguicidas a menudo excede los niveles permisibles, aumentando los efectos
nocivos sobre el medio ambiente.

Luo y colaboradores en el año 2004, describieron la presencia de pesticidas organoclorados
(POC) en part́ıculas en suspensión y en la fase disuelta de muestras de la columna de agua,
recogidas del canal de Guangzhou del ŕıo Perla y el puerto de Macao, China (Luo et al.,
2004). Del mismo modo, se han reportado residuos de plaguicidas en la cuenca del ŕıo Paranoá
de Brasil (Caldas et al., 1999). En este sentido, en Venezuela fueron evaluados los efectos
causados por algunos insecticidas sobre la entomofauna del tomate, en el noroeste del estado
Zulia. Hay que señalar que estos plaguicidas generalmente tienden a concentrarse más hacia
los sedimentos que en la superficie del agua (Z. Zhang et al., 2004).
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En referencia al agua en Venezuela, se han descrito como principales fuentes de
contaminación la degradación de diversas cuencas de los ŕıos Guaire y Tuy, lago de Valencia,
valles de los ŕıos Tocuyo y Aroa, ŕıos Unare, Neveŕı, Manzanares, Guarapiche, Lago de
Maracaibo entre otros (Rojas y Espinosa, 2015).

Es conocido que Venezuela figura entre los páıses que poseen más decretos sobre protección
ambiental. Más de la mitad del territorio está bajo 15 figuras juŕıdicas de áreas protegidas.
No obstante, al carecerse de mecanismos que hagan cumplir dichas normativas, más del
95 % de las aguas residuales (conteniendo pesticidas provenientes de siembras) son vertidas a
quebradas, ŕıos, lagunas y al mar, sin tratamiento. Entre éstos: Embalse La Mariposa y La
Pereza (Caracas), Turimiquire (Oriente), Cumaripa (Yaracuy), Dos Carritos (Lara), Calabozo
(Guárico), Burro Negro (Zulia), Pao Cachinche y Canoabo en Carabobo.

Estudios realizados de análisis y caracterización de algunos plaguicidas organoclorados
como aldŕın, dieldŕın, p.p’-DDD, p.p’-DDE, p.p’-DDT, endŕın, o.p’-DDE y o.p’-DDT han sido
realizados en agua del ŕıo Tucutunemo en Venezuela (Cárdenas et al., 2018). Esto conlleva
a una aplicación de nuevas y eficientes metodoloǵıas (Fotocatálisis, por ejemplo) para la
depuración de nuestras aguas.

En Grecia, se describió que la contaminación por pesticidas es mayor en los ŕıos que en los
lagos. La distribución de los plaguicidas en los ŕıos en general mostró una variación estacional,
con los valores máximos que se producen durante el último peŕıodo de la primavera y el verano,
mientras que los valores mı́nimos se observaron durante el invierno A medida que la actividad
agŕıcola era menos prominente durante el invierno, los niveles de pesticidas fueron más bajos.
De esta manera, se demostró que la contaminación de pesticidas estaba estrechamente asociada
con el ritmo y magnitud de las actividades agŕıcolas (Golfinopoulos et al., 2003).

Debe tenerse en cuenta que la presencia de pesticidas en cualquier medio puede causar
enormes complicaciones para los organismos que habitan en ese ambiente en particular. Por
ejemplo, la sulfonilúrea, la sulfonamida y los herbicidas de imidazolinona, entre otros, son
compuestos qúımicos que pueden inhibir la actividad enzimática en plantas, retardando el
crecimiento de la misma o conduciendo a su muerte. Estos pesticidas pueden mantener sus
efectos perjudiciales mientras se mantengan y persistan en el agua de riego, mostrando varios
efectos tóxicos tanto en el ecosistema como en humanos.

En el 2007, Zhou y colaboradores, mostraron la presencia de 13 compuestos orgánicos
persistentes (POC) en 18 especies de peces del ŕıo Qiantang (República Popular de China). Las
concentraciones de los POC en los músculos de peces variaron desde 7,43 hasta 143,79 ng/g de
peso húmedo con la concentración más alta registrada para la especie Cynoglossusabbreviatus,
un pez carńıvoro bentónico. Los resultados sugieren que los peces bentónicos carńıvoros tienen
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niveles de POC más altos que otros peces con diferentes tipos de alimentación (Zhou et al.,
2007).

Este hallazgo sugiere la repercusión de la bioacumulación. Aunque esta bioacumulación se
transfiere de un organismo a otro, su toxicidad no se observa necesariamente en todos los peces
que sobreviven en masas de agua distintas. Por ejemplo, algunos tejidos de peces de diferentes
tipos de pesqueras (sacados de agua dulce o criados en agua de mar) fueron analizados para
pesticidas organoclorados con el propósito de comprender la bioacumulación asociada a los
diferentes ambientes de la pesca, encontrándose concentración de los pesticidas, notablemente
más alta en peces criados en agua salada que en las especies sacadas de agua dulce (Guo et al.,
2008). De esta forma, puede deducirse que se puede producir la contaminación por plaguicidas
de manera más marcada en las aguas de granjas que en el hábitat natural del mar o de agua
dulce.

La presencia de estos compuestos se ha reportado también en el aire. 39 tipos de pesticidas
fueron encontrados en el aire de la ciudad de Kyushu, Japón (Haraguchi et al., 1994). En un
trabajo similar, fueron medidos plaguicidas organoclorados en el aire de la región de los lagos
Taihu, China, reportándose altas intensidades en los niveles de pesticidas en la zona donde
hab́ıa cultivos de algodón.

Factores que afectan la toxicidad de los plaguicidas en los sistemas
acuáticos

Los impactos ecológicos de los pesticidas en el agua están determinados por los siguientes
criterios:

Ecotoxicidad :

La toxicidad para seres vivos generalmente expresada como LD50 (”Dosis letal”:
concentración del pesticida que matará a la mitad de los organismos de prueba durante un
peŕıodo de prueba espećıfico). Cuanto menor sea la LD50, mayor será la toxicidad; valores
de 0-10 son extremadamente tóxicos (Ontario Ministry of Agriculture and Food (OMAF), 1991).

Las pautas para el agua potable y los alimentos se determinan mediante una evaluación
basada en el riesgo. Generalmente, Riesgo = Exposicion (cantidad y/o duracion) × Toxicidad.

La respuesta tóxica (efecto) puede ser aguda, ocasionando la muerte o crónica, un efecto
que no causa la muerte durante el peŕıodo de prueba pero que causa efectos observables en
el organismo de prueba, como cáncer, falla reproductiva, inhibición del crecimiento, efectos
teratogénicos, entre otros.
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Persistencia:

Medido como vida media (tiempo requerido para que la concentración ambiental disminuya
en un 50 %). La persistencia está determinada por procesos de degradación bióticos y abióticos.
Los procesos bióticos son la biodegradación y el metabolismo; Los procesos abióticos son
principalmente hidrólisis, fotólisis y oxidación.

Los pesticidas modernos tienden a tener vidas medias cortas que reflejan el peŕıodo durante
el cual se debe controlar la plaga, sin embargo; debe considerarse que algunos pesticidas
prohibidos luego de la firma del Convenio de Estocolmo, 2001; persisten, incluso en los lugares
más remotos del planeta, tal como los plaguicidas organoclorados DDT, dieldrin, aldŕın, entre
otros (Jayaraj et al., 2016).

Degradación:

El proceso de degradación puede conducir a la formación de “degradados” que pueden
tener una toxicidad mayor, igual o menor que el compuesto original. Como ejemplo, DDT se
degrada a DDD y DDE.

Destino ambiental :

El destino ambiental de un plaguicida se ve afectado por la afinidad natural del producto
qúımico por uno de los cuatro compartimentos ambientales: materia sólida (materia mineral
y part́ıculas de carbono orgánico), ĺıquido (solubilidad en la superficie y en el suelo, siendo
el solvente agua), forma gaseosa (volatilización) y biota. Los pesticidas tienden a distribuirse
entre estas matrices según una constante de ”particiónreferida a la afinidad del compuesto
hacia una de las matrices ambientales mencionadas previamente (agua, carbono orgánico,
ĺıpidos) por ejemplo, para el caso del suelo, se emplea el coeficiente de partición del compuesto
respecto al carbono orgánico (KOC); y para el caso de la afinidad hacia la fase liṕıdica
(bioacumulación), el coeficiente de partición n-octanol/agua (KOW).

Las propiedades fisicoqúımicas del pesticida, tales como polaridad, solubilidad y presión
de vapor, son determinantes en su comportamiento ambiental (migración y destino). Todos
estos parámetros son bien conocidos para los pesticidas y se utilizan para predecir el destino
ambiental del pesticida. Un factor adicional puede ser la presencia de impurezas en la
formulación de los plaguicidas que no forman parte del ingrediente activo. Un ejemplo es el
caso de TFM, un lampricida utilizado en los afluentes de los Grandes Lagos durante muchos
años para el control de la lamprea marina. La formulación de TFM incluye una o más impurezas
altamente potentes que impactan en el sistema hormonal de los peces y causan enfermedades
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hepáticas. Situaciones similares han sido reportadas por distintos autores (Kalyabina et al.,
2021; Winter, 2012).

Efectos de los plaguicidas en la salud humana

La exposición a plaguicidas puede ser perjudicial para los seres humanos. A fin de evaluar
los niveles de exposición ante pesticidas, fue realizada una encuesta experimental en empleados
de una planta de fabricación de plaguicidas, encontrándose que los trabajadores estaban
sujetos a un aumento significativo de la frecuencia de aberraciones cromosómicas, trayendo
como consecuencia un gran alto riesgo de mutaciones (Sailaja et al., 2006).

En otro trabajo Rupa et al. (1991), las historias reproductivas de más de mil (1000) parejas
que trabajan en el campo del algodón fueron estudiadas en referencia a mil (1000) parejas
normales (es decir, con el hombre sin exposición continua a plaguicidas). Se observó claramente
una disminución en la fertilidad de los varones y un aumento significativo de abortos entre
las esposas de estos hombres expuestos. Por otra parte, los hombres que eran fumadores
hab́ıan exhibido un aumento significativo en la susceptibilidad asociada a los problemas
de tabaquismo, lo que indica que la contaminación por pesticidas puede elevar los efectos
negativos del tabaco, influyendo aún más sobre la fertilidad de la reproducción masculina.

Desde la década de los 90 comenzaron a vincularse los efectos de los pesticidas con
la morbilidad oncológica (cáncer), pulmonar y hematológica, aśı como con deformidades
congénitas y deficiencias del sistema inmunitario. Los pesticidas ingresan al cuerpo humano a
través de las siguientes v́ıas: contacto directo por la piel, durante su manejo; v́ıa respiratoria,
al ser inhalados durante su aplicación y por v́ıa oral, consumidos como contaminantes en los
alimentos o bebidas.

Los trabajadores agŕıcolas tienen riesgos especiales asociados con la inhalación y el contacto
con la piel durante la preparación y aplicación de pesticidas a los cultivos. Sin embargo, para
la mayoŕıa de la población, un vector principal es la ingestión de alimentos contaminados con
plaguicidas.

La degradación de la calidad del agua por la escorrent́ıa de pesticidas tiene dos impactos
principales en la salud humana. El primero es el consumo de pescados y mariscos contaminados
por plaguicidas; esto puede ser un problema particular para las economı́as de pesca de
subsistencia que se encuentran ŕıo abajo de las principales áreas agŕıcolas. El segundo es el
consumo directo de agua contaminada con plaguicidas. Muchos organismos de protección
de la salud y el medio ambiente han establecido valores de ingesta diaria admisible (IDA)
que indican la ingesta diaria máxima permitida durante la vida de una persona sin riesgo
apreciable para el individuo. Por ejemplo, en un art́ıculo de Y. Wang y Lin, 1995 que estudiaba
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fenoles sustituidos, se encontró que la tetraclorohidroquinona, un metabolito tóxico del biocida
pentaclorofenol, produce daño significativo en el ADN, dependiente de la dosis.

Efectos ecológicos de los pesticidas

Los pesticidas se incluyen en una amplia gama de microcontaminantes orgánicos que
tienen impacto ecológico. Las diferentes categoŕıas de pesticidas tienen diferentes tipos de
efectos sobre los organismos vivos, por lo que la generalización es dif́ıcil. Aunque los impactos
terrestres por pesticidas ocurren, la principal v́ıa de impacto es el agua contaminada por la
escorrent́ıa de pesticidas, en contacto con los seres vivos afectados, una vez en los organismos
pueden sufrir bioconcentración y biomagnificación.

Bioconcentración: este es el movimiento de una sustancia qúımica desde el medio
circundante hasta un organismo. El principal “sumidero” de algunos pesticidas es el tejido
adiposo (“ĺıpidos”) de seres vivos, desde peces hasta mamı́feros de grandes dimensiones, a
los que ciertos pesticidas son afines, (elevado coeficiente de partición octanol/agua) dada
su solubilidad preferencial en la fase adiposa que, en la acuosa, tal es el caso de pesticidas
organoclorados, hallados en mamı́feros y aves silvestres, incluso a través de la ingesta de
microplásticos donde estos contaminantes están sorbidos (Alleva et al., 2006; Colabuono et al.,
2010).

Biomagnificación: este término describe la concentración creciente de una sustancia
qúımica a medida que la enerǵıa alimentaria se transforma dentro de la cadena alimentaria.
En tanto que los organismos más grandes comen organismos más pequeños, la concentración
de pesticidas aumenta cada vez más en los tejidos y otros órganos. Se pueden observar
concentraciones de riesgo en los principales depredadores, incluido el hombre (Morris et al.,
2016).

Los efectos ecológicos de los pesticidas y otros contaminantes orgánicos derivados de éstos,
son variados y, a menudo, están interrelacionados. Los efectos a nivel del organismo o ecológico
generalmente se consideran un indicador de alerta temprana de posibles impactos en la salud
humana. Los principales tipos de efectos se enumeran a continuación y variarán según el
organismo bajo investigación y el tipo de pesticida.

Diferentes pesticidas tienen efectos marcadamente diferentes en la vida acuática, lo que
hace que la generalización sea muy dif́ıcil. El punto importante es que muchos de estos
efectos son crónicos (no letales), a menudo no son notados por observadores casuales, pero
tienen consecuencias para toda la cadena alimentaria: muerte del organismo; cánceres,
tumores y lesiones en peces y animales; inhibición o fallo reproductivo; supresión del sistema
inmunológico; alteración del sistema endocrino (hormonal); daño celular y del ADN; efectos
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teratogénicos (deformidades f́ısicas como picos en forma de gancho en las aves); mala salud
de los peces marcada por una baja proporción de glóbulos rojos a glóbulos blancos; exceso
de baba en las escamas y branquias de los peces; efectos intergeneracionales (los efectos no
son evidentes hasta las generaciones posteriores), aśı como otros efectos fisiológicos como el
adelgazamiento de la cáscara del huevo (Lushchak et al., 2018).

Factores naturales que degradan los plaguicidas

Además de las reacciones qúımicas y fotoqúımicas, existen dos mecanismos biológicos
principales que provocan la degradación de los plaguicidas. Estos son (1) procesos
microbiológicos en suelos y agua y (2) metabolismo de pesticidas que son ingeridos por
organismos como parte de su suministro de alimentos. Si bien ambos procesos son beneficiosos
al reducir la toxicidad de los pesticidas, los procesos metabólicos causan efectos adversos, por
ejemplo, en los peces. La enerǵıa utilizada para metabolizar pesticidas y otros xenobióticos
(sustancias qúımicas extrañas) no está disponible para otras funciones corporales y puede
afectar seriamente el crecimiento y la reproducción del organismo.

La fotoqúımica aplicada a degradación de pesticidas

Debido a los impactos negativos de los plaguicidas, la necesidad de su control se ha hecho
más evidente en los últimos años. Inicialmente, se emplearon metodoloǵıas convencionales para
el tratamiento. La adsorción de los plaguicidas se aplicó de manera amplia, pero tal enfoque
era solo una segregación de los plaguicidas, en lugar de un tratamiento. Por otro lado, la
biodegradación, la ozonización y la cloración también se llevó a cabo, pero sus resultados no
eran adecuados en medios ambientales naturales como el aire, el agua y el suelo. Por lo tanto,
la necesidad para el tratamiento eficaz de los plaguicidas fue una de las tareas más imperiosas
de la sociedad cient́ıfica moderna.

Como alternativas a los enfoques tradicionales, los métodos fotoqúımicos se basan
principalmente en la utilización de la radiación electromagnética como fuente de enerǵıa. La
fuente de fotones puede ser una luz solar natural o luz UV externa (como xenón o lámparas
de mercurio). En general, la absorción de la enerǵıa radiante en una molécula puede provocar
cambios tanto fotof́ısicos como fotoqúımicos.

La reacción fotoqúımica en general se puede dividir en procesos primarios y reacciones
secundarias. Los procesos fotoqúımicos primarios implican una serie de eventos que comienza
con la absorción de un fotón por una molécula y termina con la desaparición de esa
molécula, o con su conversión de nuevo a su estado inicial por emisión de calor o de un
fotón de menor enerǵıa. Las reacciones secundarias son aquellos procesos no fotoqúımicos que
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conducen a productos qúımicos. Los caminos pueden incluir la formación de radicales libres,
reordenamientos intramoleculares, formación de otras moléculas excitadas (por transferencia
energética), que a su vez pueden reaccionar en procesos secundarios para formar nuevos
productos.

En este orden de ideas, estos procesos pueden ser aplicados a la degradación fotoqúımica
de pesticidas, disminuyendo su vida media en el medio ambiente. Durante la fotodegradación
directa, la absorción de un fotón por el compuesto objetivo resulta en la ruptura del enlace o
reordenamiento para formar un nuevo producto estable y no tóxico. Esta v́ıa solo es aplicable
a aquellas moléculas capaces de absorber radiación dentro del espectro solar (es decir: > 290
nm). Durante la fotodegradación indirecta, un fotosensibilizador absorbe luz y produce una
serie de especies reactivas (principalmente de ox́ıgeno) que pueden degradar el compuesto
objetivo (Mill, 1999; Richard y Canonica, 2005).

Métodos fotoqúımicos aplicados a degradación de pesticidas

Fotólisis

La degradación fotoĺıtica de pesticidas pretende inducir el cambio qúımico a través de la
absorción de la radiación en ambas rutas: directa e indirecta. En la fotólisis directa, un cromóforo
en la estructura del pesticida absorbe la enerǵıa radiante para formar una molécula activada
del pesticida. Tales moléculas excitadas pueden entonces someterse a procesos como homólisis,
heterólisis, o fotoionización (Esquema 1).

Esquema 1: Posibles eventos qúımicos que toman lugar bajo fotólisis directa.
Fuente: Lam et al. (2003).

También se puede descomponer por śı misma sobre la absorción del fotón de la enerǵıa
radiante. Por lo tanto, los compuestos altamente recalcitrantes que no experimentan cualquier
cambio qúımico con otros métodos (o componentes) podŕıan ser degradados por este
proceso. Aunque esta ruta es bastante simple en el tratamiento de los pesticidas, no es fácil
cumplir la mineralización completa. Para ejemplificar esto, se cita el caso de fotólisis del
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Imidacloprid (insecticida para el control de plagas) en solución acuosa. En este sentido, el
Imidacloprid (insecticida para el control de plagas) en solución acuosa se sometió a fotólisis.
La degradación resultante fue demostrada con un rendimiento del 90 % en la transformación
del sustrato después de 4 horas de exposición. Los principales subproductos se identificaron
como 6-cloronicotinaldeh́ıdo, N-metilnicotinacidamida, 1-imidazolidona (6-cloronicotinilo) y
6-cloro-3-piridil-metiletilendiamina, entre otros (Moza et al., 1998).

En otro trabajo, Yeasmin et al. (2009), llevaron a cabo la fotólisis de azinfos-metilo (AZM),
un insecticida organofosforado ampliamente utilizado; en donde observaron un compuesto
fluorescente, el ácido N-metilantrańılico como el producto final del proceso de degradación de
AZM.

La mineralización completa todav́ıa es dif́ıcil de lograr en el proceso de fotólisis directa. Por
otro lado, la fotólisis indirecta se produce cuando una especie distinta de la sustancia qúımica
de interés (plaguicida), absorbe la luz solar e inicia una serie de reacciones que pueden facilitar
la transformación del plaguicida. Como un ejemplo de este tipo de especies, se han descrito a
la materia orgánica disuelta MOD (ácidos húmicos y ácidos fúlvicos), nitratos en agua, óxidos
de nitrógeno y ozono en el aire, aśı como minerales y metales de transición en arcillas. Tales
especies, contenidas en la solución del pesticida, actúan como fotosensibilizadores absorbiendo
luz y generando especies oxidantes (principalmente radicales como el anión superóxido,
peróxidos de alquilo, entre otros), los cuales son los responsables de la mineralización de los
plaguicidas de interés (Esquema 2) (Lam et al., 2003).

Esquema 2: Eventos qúımicos que toman lugar bajo fotólisis indirecta (fotólisis
fotosensibilizada que involucra transferencia de enerǵıa).

Fuente: Lam et al. (2003).

Un aumento en la eficiencia de la fotólisis fue observada cuando se realizaron estudios de
agua con ácidos húmicos presentes, enriquecida con DDT, utilizando radiación ultravioleta
(longitud de onda de 254 nm). En este sentido, se han reportado que diversos factores afectan
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la fotodegradación simple en ambas condiciones naturales y artificiales.

Halladja et al. (2007) llevaron a cabo un estudio sobre el herbicida Fluometurón, bajo
condiciones solares naturales mediante el empleo de agua neutra Milli-Q y aguas sintéticas
que contienen cualquiera de los ácidos fúlvicos (AF), iones de nitrato, o ambas cosas. La tasa
de degradación de Fluometurón fue mayor en aguas sintéticas que contienen iones de AF y
nitrato. El AF aumentó su tasa de fotólisis en un factor de 2.5, mientras que los nitratos lo
hicieron en un factor de 15. La presencia de estas especies fotoactivas alteró a su vez el patrón
de formación de subproductos.

En este sentido, los autores reportaron que, en presencia de nitratos, la hidroxilación
del anillo aromático llevó a la formación de CO2H, mientras que la oxidación de la cadena
de urea resultó en desmetilación. Por el contrario, en presencia del AF, la hidroxilación
fue la ruta de reacción principal para el anillo aromático. Por otro lado, también se ha
demostrado que las condiciones ambientales influyen en la velocidad de la fotodegradación. Se
ha reportado que la fotodegradación de pesticidas organofosforados estructuralmente similares
usando metil-paratión y fenitrotión en agua (20 ◦C) y hielo (−15◦C) procede de manera más
eficiente en el hielo que en soluciones acuosas. Esto puede ser debido posiblemente al efecto de
concentración, debido a la formación de los cristales de hielo. Los resultados obtenidos por los
investigadores abren un panorama para el tratamiento de pesticidas en los lugares donde las
condiciones ambientales son de temperaturas bajas (Weber et al., 2009).

En general, aunque el agua es el medio más empleado en la fotólisis, muchos estudios
han sido realizados en los residuos de plaguicidas en medios como el aire y el suelo. Uno
de los primeros trabajos al respecto fue el de Mongar y Miller (1988). En este trabajo los
autores llevaron a cabo la fotólisis en fase de vapor del pesticida Trifluralina en una cámara
de polietileno bajo iluminación solar. Los autores observaron que la tasa de eliminación de
pesticidas en vapor fue similar a la de pesticidas en suspensión en medio acuoso.

En esta misma ĺınea de investigación, Muñoz et al. (2011), investigaron la fotodegradación
en fase gaseosa de Diazinón (insecticida para suelos) y Trifluralina (herbicida pre-siembra) en
un gran fotorreactor europeo al aire libre (EUPHORE). Los autores atribuyen formaciones
de aerosol significativos en la reactividad de los radicales hidróxilo (formas en la atmósfera
debido a la fotólisis del O3) con pesticidas en fase gas. Se observó que la tasa de fotólisis fue
generalmente más lenta en los suelos debido al efecto pantalla de las part́ıculas del suelo.

Otros parámetros como la presencia de especies qúımicas (O2, Cl−, Ca2+, Fe3+, entre
otras), el rango de la longitud de onda y el tiempo de la exposición mostraron que pueden
controlar la velocidad de reacción (Kundu et al., 2005). Del mismo modo, el patrón de
degradación de varios plaguicidas clorados (el ácido 4-cloro-2-metilfenoxi acético (MCPA),
diclorofenol (DCP), flamprop-metilo (FPM), y vinclozolina (VCZ)) fueron estudiados en
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matrices de suelos arenosos de Fontainebleau (Paŕıs, Francia), de Touggourt (Argelia) y
de Jijel (Argelia). La fotodegradación del pesticida MCPA fue más rápida en la arena de
Fontainebleau que en las otras dos, atribuyendo este comportamiento a la coloración de las
arenas seleccionadas (la de Touggourt prácticamente incolora) y las adherencias de las mismas
al reactor. Los resultados mostraron que la velocidad de degradación de estos pesticidas
disminuyó siguiendo el siguiente orden: MCPA > DCP > FPM > VCZ (Zertal et al., 2005).

Fotólisis combinada con oxidantes (H2O2/O3)

La eficiencia de la fotólisis, si se combina con oxidantes qúımicos como el peróxido de
hidrógeno u ozono, puede ser mejorada para aumentar aún más la velocidad de degradación de
pesticidas. En este sentido, en el proceso sinérgico entre UV/H2O2, la fotólisis del peróxido de
hidrógeno conduce a la formación de radicales HO· con una eficiencia cuántica de alrededor de
0,5 (Lopez et al., 2000). Estos radicales, por reacción con otras moléculas de H2O2 conducen
a la formación de HO2· (radical hidroperóxido) y O−

2 (anión superóxido). La reactividad
de los radicales hidroperóxido y superóxido frente a la materia orgánica es comparable en
orden de magnitud que los radicalesHO· generados en el proceso primario (Jonsson et al., 1993).

En cuanto a los mecanismos involucrados en este tipo de reacciones, los radicales formados,
debido a su alta reactividad, inician la degradación oxidativa de los contaminantes acuosos
principalmente mediante reacciones de adición a sustratos aromáticos para formar radicales
ciclohexadienilo o mediante la abstracción de hidrógeno a sustratos alifáticos para formar
radicales alquilo. Posteriormente, los radicales ciclohexadienilo o alquilo generados, adicionan
ox́ıgeno molecular y forman radicales peróxidos que inician reacciones térmicas que conducen
finalmente a la formación de dióxido de carbono, agua y ácidos inorgánicos (HNO3 y HCl).

Esta serie de procesos puede representarse mediante el siguiente esquema de reacciones
(Carter et al., 2000; Jonsson et al., 1993; Lopez et al., 2000; Mohan et al., 1991; Stefan y
Bolton, 1999, 2000; Sundstrom et al., 2009):

H2O2 + hν → 2HO· (1)

Ar +HO· → HO − Ar· (2)

HO − Ar ·+O2 → INT +RH (3)

RH +HO· → R ·+H2O (4)

R ·+O2 → RO2· (5)
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RO2 ·+INT → CO2 +H2O (6)

donde INT representa al conjunto de intermediarios de reacción, mientras que Ar y RH
corresponden a compuestos aromáticos y alifáticos respectivamente.

Chelme-Ayala et al. (2010), llevaron a cabo un experimento en el que el rendimiento relativo
de la fotólisis UV/H2O2 se evaluó durante la degradación de dos pesticidas (Bromoxinil y
Trifluralina). La eficiencia de degradación de ambos pesticidas fue el doble utilizando H2O2 en
comparación con la fotólisis directa, quedando en evidencia la mejora utilizando oxidantes.

En otro trabajo, la degradación fotoqúımica de Tiacloprid se estudió en el sistema
UV/H2O2 bajo condiciones de solución con diversas concentraciones iniciales de H2O2 y pH
(Abramović et al., 2010). Los resultados mostraron 97 % de degradación del Tiacloprid en
aproximadamente 2 horas con la relación molar H2O2/Tiacloprid de 220 y pH de 2,8. La
degradación de Tiacloprid fue acompañada de la formación de un número de subproductos
iónicos (cloruro, acetato y formiato) y productos intermediarios orgánicos.

En una investigación similar, la degradación de -hexaclorociclohexano (Lindano) también
se investigó en diversas condiciones de la solución 5. A pH 7 y una concentración inicial de
1mM de H2O2, se logró una degradación óptima (≈ 90 %) de Lindano en menos de 4 min. Aśı
mismo, se reportó que a los 15 minutos de reacción, todos los átomos de cloro se convirtieron
en ión cloruro. Esta observación sugiere, por lo tanto, que los subproductos orgánicos clorados
no se acumulan (Nienow et al., 2008). En este mismo sentido, (Wu y Linden, 2010), también
reportaron la potente función de los iones en el sistema UV/H2O2 para la degradación de dos
pesticidas organofosforados Paratión y Clorpirifos.

La presencia de los iones carbonato y bicarbonato en la solución acuosa contribuyó a
dos efectos completamente divergentes. Se encontró que los iones bicarbonato obstaculizan
la eficiencia del sistema UV/H2O2 por barrido (quencher) del radical hidróxilo, mientras que
los iones carbonato promueven la degradación. La aparición de estas reacciones competitivas
puede ser uno de los mecanismos más dramáticos en las masas de agua naturales que contienen
carbonatos y bicarbonatos.

Además del proceso sinérgico UV/H2O2, hay otro proceso igualmente utilizado, UV/O3.
Tras la absorción de UV, el ozono se somete a un cambio estructural intermedio y se combina
con agua para formar el radical hidroxilo (Šojić et al., 2012).

O3 + hν → O2 +O(1D) (7)
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O(1D) +H2O → 2HO· (8)

O3 +H2O + hν → H2O2 +O2/hν → 2HO· (9)

Este método ha probado su efectividad para la oxidación y degradación de compuestos
orgánicos tóxicos y refractarios a otros tratamientos, aśı como también para la destrucción
de bacterias y virus en aguas. Desde un punto de vista fotoqúımico, el ozono presenta un
coeficiente de extinción molar a 254 nm mayor que el del H2O2, de este modo los efectos de
filtro interno con compuestos aromáticos son menos problemáticos que en la técnica UV/H2O2.
En los sistemas en donde se ha aplicado la combinación UV/O3, las velocidades de degradación
observadas son mucho mayores que las obtenidas con O3 o radiación UV por separado.

En general, se ha utilizado este sinergismo a escala piloto e industrial para el tratamiento
de contaminantes en concentraciones de ppm o ppb sin generación de residuos peligrosos. En
primer lugar, la baja solubilidad del ozono en agua, lo cual limita la velocidad del proceso
y dificulta el diseño de los reactores por problemas de transferencia de masa. El segundo
inconveniente está relacionado con los altos costos de producción del O3.

La formación del radical ·OH es el principio fundamental de los dos procesos fotoqúımicos
anteriores de oxidación avanzada. Muchos estudios se han llevado a cabo para conocer la
importancia de los oxidantes (como el ozono) en relación con la fotólisis convencional. Kearney
et al. (1987), exploraron la eficacia del sistema UV/O3 para determinar el tiempo requerido
para destruir nueve herbicidas formulados y dos insecticidas formulados preparados a tres
niveles de concentración (10, 100, y 1000 ppm). Los resultados mostraron que el tiempo
requerido para lograr el 90 % de destrucción depende de sus niveles de concentración lo cual
incrementaba con el aumento de la concentración del pesticida. Del mismo modo, Rao y Chu
(2009) llevaron a cabo un estudio comparativo para evaluar la degradación del plaguicida
Linurón, entre los tres procesos diferentes: la fotólisis, ozonización y UV/O3. La velocidad de
degradación del sistema O3/UV es de 3.5 y 2 veces mayor que la fotólisis y el tratamiento de
ozono convencional, respectivamente.

Intŕınsecamente, es importante hacer frente que la degradación también debeŕıa ayudar a
disminuir los productos desfavorables. Por ejemplo, bajo la fotolisis UV convencional, la ruta
de degradación de Linurón se siguió a través de desmetoxilación, fotohidrólisis y desmetilación
N-terminal. En contraste, la degradación del mismo plaguicida durante la ozonización procedió
a través de N-metoxilación, decloración, y la hidroxilación en el anillo de benceno. De esta
forma, el sistema UV/O3 ha demostrado como la mejor v́ıa de degradación para obtener la
mineralización, decloración, y desnitrogenización de Linurón. Por lo tanto, se considera una de
las mejores v́ıas para el tratamiento de tales pesticidas con los subproductos menos dañinos.
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Realizando una comparación entre los procesos sinérgicos cuyos sistemas involucran UV/O3

y UV/H2O2, podemos señalar que la absorción de la radiación por O3 es inmensamente
pragmática en relación con peróxido de hidrógeno. Por lo tanto, su funcionamiento es fácil,
incluso en el rango bajo de radiación. En contraste, como el H2O2 necesita enerǵıa de radiación
más alta con baja capacidad de absorción, exhibe una alta eficiencia en comparación con
UV/O3 debido a la formación de más radicales. Como las relaciones en competencia entre los
costes de capital y de operación pueden variar ampliamente, la selección entre los sistemas de
UV/O3 y UV/H2O2 depende de un gran número de variables, incluyendo el tipo de efluente,
tipos y concentraciones de contaminantes presentes, y el grado de eliminación requerida.

Fotofentón

El proceso de oxidación Fenton fue descrito por primera vez en 1894 por Henry J. Fenton,
cuando distinguió que el peróxido de hidrógeno (H2O2) pod́ıa activarse con iones ferrosos
para oxidar ácido tartárico. Este proceso consiste en la adición de sales de hierro en presencia
de H2O2, en medio ácido, para la formación de radicales ·OH (Pignatello et al., 2006). A
la combinación de H2O2 y sales de hierro se denomina reactivo Fenton o reacción de Fentón
(Ghosh et al., 2010).

Fe2+ +H2O2 → Fe3+ +OH− +HO· (10)

Fe3+ +H2O2 → Fe2+ +H+ +HO2· (11)

En esta reacción, además de formarse radicales ·OH se generan radicales perhidroxilo
(HO2·), los cuales inician una reacción de oxidación en cadena para eliminar la materia
oxidable. Sin embargo, los radicales HO2· presentan menor poder de oxidación que los ·OH.
Los principales mecanismos de reacción que se llevan a cabo con estos últimos son abstracción
de hidrógeno, adición a la estructura del contaminante o transferencia de carga descritas en
las siguientes ecuaciones (Neyens y Baeyens, 2003):

RH + ·OH → R ·+H2O (12)

RH + ·OH → RHOH· (13)

RH + ·OH → R ·+ +HO− (14)

H2O2 + ·OH → HO2 ·+H2O (15)
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Por su parte, los iones férricos (Fe3+) resultantes pueden, asimismo, reaccionar con el
H2O2, lo cual conduce a la regeneración del Fe2+. La constante de velocidad de esta reacción
tiene un valor de 0.01 m−1s−1, aproximadamente, por lo que se considera como la reacción
limitante del proceso. Asimismo, durante el sistema Fenton puede tener lugar el consumo de
radicales ·OH obteniéndose nuevamente H2O2. Un exceso de H2O2 y/o de iones de hierro al
inicio del proceso, respecto de la cantidad de contaminante a tratar, limita la eficiencia del
mismo. De igual modo, puede producirse la recombinación de radicales ·OH y/o la reacción
de estos con radicales HO2·, traduciéndose en la reducción del rendimiento del proceso Fenton
(Domenech et al., 2004).

Fe2+ + ·OH → Fe3+ +OH− (16)

·OH + ·OH → H2O2 (17)

·OH +HO2· → H2O +O2 (18)

El hierro puede ser añadido en su forma ferrosa (Fe2+) o férrica (Fe3+), siendo esta
última conocida como proceso tipo Fenton, Las sales de hierro férricas suelen ser menos
utilizadas como consecuencia de la lenta generación de radicales ·OH en las fases iniciales
del proceso, ya que este se iniciaŕıa con la reacción 11. Sin embargo, cuando se combina con
radiación ultravioleta (UV) o solar, en cuyo caso recibe el nombre de proceso Fotofenton UV y
Fotofenton solar, respectivamente, su eficiencia aumenta significativamente, ya que se favorece
la regeneración del Fe2+ (Ec. 10), y aumenta, al mismo tiempo, el número de radicales ·OH
generados (Batista y Pupo, 2012; Kavitha y Palanivelu, 2004). Este hecho puede explicarse a
partir de la formación a pH ácido de complejos acuosos de Fe3+ (Fe(OH)2+), los cuales son
capaces de absorber radiación UV y visible, sufriendo fotoreducción y produciendo ·OH.

Fe3+ +H2O + hν → Fe2+ +H+ + ·OH (19)

Por lo tanto, los oxidantes reactivos resultantes (como los radicales hidroxilos) finalmente
promueven el proceso de oxidación fotoqúımica para degradar qúımicamente compuestos
pesticidas recalcitrantes en las masas de agua de pH neutro.

En el 2010 Zapata y colaboradores, reportaron la degradación por foto-Fenton contra
una mezcla de pesticidas comerciales t́ıpicamente usados para mantener la agricultura
de invernadero (10 % Oxamil, 20 % Metomilo, 20 % Imidacloprid, 40 % Dimetoato y 40 %
Pirimetanil). Los estudios de degradación se llevaron a cabo bajo luz solar en la Plataforma
Solar de Almeŕıa en una planta piloto construida especialmente para aplicaciones de
foto-Fenton. Los autores determinaron que la eficacia del tratamiento aumenta en forma
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directamente proporcional a la temperatura (Zapata et al., 2010).

En otro trabajo, la influencia del pH sobre la degradación del herbicida Tebuthiuron (TBH)
se investigó usando complejos de citrato de Fe (III) generados in situ (Fe:cit) sometidos al
proceso de foto-Fenton bajo irradiación solar (Silva et al., 2007). Con el uso de Fe:cit en
un amplio rango de pH (2,5 hasta 7,5), la oxidación de TBH se logró de manera eficiente
(100-78 %) a partir de una dosis de UV de 2,0 Jcm−2 (en 15 min). Por otra parte, la oxidación
de TBH en presencia de Fe:cit (a pH 6,0) fue mayor que la de Fe(NO3)3 (a pH 2,5). Es
evidente que las investigaciones realizadas en las últimas décadas han demostrado con éxito la
eficiencia de foto-Fenton utilizando radiaciones visible o solar, comúnmente denominado como
el tratamiento foto-Fenton solar.

En los últimos años, la aplicación de foto-Fenton solar más el tratamiento biológico
también ha sido ampliamente estudiado enfocado en el tratamiento o manejo de compuestos
recalcitrantes. Ballesteros et al. (2009) llevaron a cabo el enfoque de foto-Fenton junto con
tratamiento biológico (utilizando lodos activados) de cuatro pesticidas (Laition, Metasystox,
Sevnol y ácido Ultra). Se encontró que la adición de este tratamiento previo (antes de la
degradación del biosólido activado) potenció la eficiencia y la velocidad de degradación. Los
autores reportaron que el proceso combinado se puede aplicar de manera efectiva por la rápida
degradación de los pesticidas en las aguas residuales.

En estudios a mayor escala se reportó que el tratamiento foto-Fenton a escala de
planta piloto fue capaz de reducir la toxicidad (de 96 a 50 % de inhibición) y aumentar la
biodegradabilidad (de 50 a 95 %) de las aguas residuales (Ballesteros et al., 2009). La eficiencia
de la mineralización del sistema combinado, foto-Fenton/biotratamiento, fue del 94 %, la
cual es muy superior a la de foto-Fenton (35,5 %) y los tratamientos biológicos (58.5 %).
La eficiencia de la combinación biotratamiento/foto-Fenton se redujo moderadamente en la
aplicación a escala industrial (84 %), aunque tal rendimiento sigue siendo alto en comparación
al de foto-Fenton (35 %) y al de la etapa biológica (49 %). De hecho, en otro trabajo, un
tratamiento foto-Fenton solar acoplado al tratamiento biológico se utilizó para eliminar
del agua los herbicidas biorrecalcitrantes Diuron y Linuron a escala de planta piloto, para
comprobar la eficacia bajo radiación solar (Farre et al., 2008).

Al igual que todos los procesos fotoqúımicos, las metodoloǵıas foto-Fenton son afectadas
por un número variable de factores. Entre dichos factores, la presencia de iones inorgánicos
en el proceso de foto-Fenton parece desempeñar un papel influyente. En este sentido, los iones
de fosfato y cloruro jugaron un papel inhibitorio en la tasa de degradación, mientras que el
Cu2+ aceleró el proceso. La inhibición en el caso de los cloruros es atribuida a que dichos iones
actúan como secuestradores de radicales ·OH, disminuyendo la eficiencia de reacción de los
mismos.
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Por otro lado, recientes estudios reportan el empleo de sistemas h́ıbridos en los que se
combinan los procesos foto-Fenton con otros procesos de oxidación avanzada (PAO) (UV/T iO2,
ultrasonidos, oxidación electroqúımica, entre otros). No obstante, el principal inconveniente en
la aplicación de estas tecnoloǵıas de oxidación es el elevado costo que supone su implementación
a escala industrial. Por este motivo, el acoplamiento de estos sistemas avanzados de oxidación
con procesos biológicos convencionales se posiciona como una alternativa económicamente
viable para la remoción de contaminantes tóxicos y persistentes, como los pesticidas.

Procesos inducidos por fotosensibilización

Como se describió anteriormente compuestos conocidos como fotosensibilizadores son
aquellos que son capaces de absorber radiación y como consecuencia son excitados a un estado
de enerǵıa más alto. Dicho exceso de enerǵıa puede ser transferido al compuesto objetivo
(Esquema 2) generando su descomposición (Kennedy y Pottier, 1992). Este principio es muy
útil en la degradación de los plaguicidas que tienen eficiencia de absorción baja, haciendo poco
eficiente el uso de fotólisis directa.

La oxidación fotosensibilizada del pesticida Paratión-etilo, en solución acuosa, se llevó a
cabo en presencia de un fotosensibilizador polimérico basado en el poĺımero natural dextrano,
DXA (Nowakowska et al., 2005). Dicho fotosensibilizador actuó mejorando la eficiencia de
degradación del pesticida objetivo en gran medida, debido principalmente a una transferencia
electrónica desde los cromóforos del DXA al pesticida. Asimismo, diversos compuestos
naturales y sintéticos se han sido utilizados como fotosensibilizadores. En este sentido, el
uso de riboflavina (Rf) (vitamina B2), en combinación con UV/H2O fue estudiado frente a
la degradación del pesticida Monurón (Chan y Chu, 2009). Los autores reportaron que esta
combinación, UV/Rf/H2O2, exhibió significativamente un rendimiento mejorado casi cinco
veces más rápido que la fotolisis UV convencional.

La utilización de fotosensibilizadores no se limita sólo a la absorción UV, esta puede
extenderse a la iluminación solar. En otro trabajo, Fenoll et al. (2012) llevaron a cabo la
degradación fotocataĺıtica de diversos plaguicidas en presencia de ZnO/Na2S2O8, los cuales
actuaron como fotosensibilizadores, aśı como oxidantes bajo la luz solar natural.

Se ha observado una alta degradación de todos los plaguicidas ensayados en el estudio
en comparación a los resultados en ausencia del fotosensibilizador. Por otro lado, diferentes
autores han descrito la capacidad de los ácidos húmicos como fotosensibilizadores reportando
la fotodegradación mejorada de fenoles ricos en electrones en presencia de ácidos húmicos
(Canonica y Freiburghaus, 2001). Además, el aumento de la fotodegradación de monurón
y fenuron, fotosensibilizados por sustancias húmicas extráıdas del suelo, también ha sido
reportado por Aguer y colaboradores, (Aguer et al., 2000; Aguer y Richard, 1996). A
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continuación, se presenta la tabla 1 con una lista de fotosensibilizadores aplicados a la
degradación de diferentes pesticidas:

Tabla 1: Lista de algunos pesticidas estudiados por los procesos inducidos por
fotosensibilización.

Tipo de
Pesticida

Fotosensibilizador Referencia

Herbicidas
Anilida

Dietilamina Aguer et al. (2000);Lin et al.
(2000)

Insecticidas
Carbamato

Antraquinona Galadi y Julliard (1996)

Pesticidas
Cloroaromático

N,N,N’,N’-
tetrametilbenzidina
y 2,2’-bipiridilrutenio
(II) peroxidisulfato

Silva et al. (1996)

Herbicidas
Imidazolinona

Ácidos húmicos El Azzouzi et al. (1999)

Pesticidas
Organofosforados

Ácidos húmicos Kamiya et al. (2001)

Herbicidas
Oxadiazol

Dietilamina Lin et al. (2000)

Fungicidas
Fenilamida

Ácidos húmicos y
fúlvicos

Hustert et al. (1999)

Fungicidas
Pirimidina

Rosa de Bengala Pajares et al. (1998)

Herbicidas
Triazina

Acetona ácidos
húmicos

Korte et al. (1997) (Acetona)
y a. húmicos.

Pesticidas
basados en urea

Rosa de Bengala, Azul
de metileno y clorofila

Crank y Mursyidi (1992)

Fuente: Elaboración propia (2022).

Fotocatálisis

En los procesos de oxidación fotocataĺıtica, los pesticidas se destruyen en presencia de
materiales semiconductores conocidos como fotocatalizadores (por ejemplo, TiO2, ZnO), una
fuente de luz energética, y un agente oxidante tal como ox́ıgeno o aire. Como se ilustra en la
Figura 3, solo los fotones con enerǵıas mayores que la enerǵıa de la brecha energética (energy
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band gap, ∆E) pueden dar lugar a la excitación de electrones de la banda de valencia (BV) del
material, los cuales luego promueven las posibles reacciones con los contaminantes (Silvalingam
et al., 2004; Zmudzinski et al., 2007).

La absorción de fotones con enerǵıa inferior a la del ∆E o mayores que las longitudes de
onda, generalmente causa la disipación de enerǵıa en forma de calor. La iluminación de la
superficie fotocataĺıtica con suficiente enerǵıa, conduce a la formación de un agujero positivo
(H+) en la banda de valencia y un electrón (e−) en la banda de conducción (BC). El hueco
positivo oxida, ya sea directamente, el contaminante o agua para producir el radical hidroxilo
·OH, mientras que el electrón en la banda de conducción reduce el ox́ıgeno adsorbido en
el fotocatalizador. La activación de TiO2, por ejemplo, por la luz UV se puede representar
mediante las siguientes etapas.

La activación de TiO2, por ejemplo, por la luz UV se puede representar mediante las
siguientes etapas:

TiO2 + hν(λ < 387nm)→ e− + h+ (20)

e− +O2 → O2·− (21)

Reacción oxidativa:

h+ + Contaminante→ Intermediarios CO2 +H2O (22)

h+ +H2O → ·OH +H+ (23)

Reacción reductiva:

·OH + Contaminante→ Intermediarios CO2 +H2O (24)

En esta reacción, el par h+ y e son potentes agentes oxidantes y reductores, respectivamente.
Los pasos de reacción oxidativa y reductiva pueden ser expresados por la siguiente figura 3.
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Figura 3: Diagrama esquemático que ilustra el principio de la fotocatálisis con TiO2.
Fuente: Vargas et al. (2021).

La generación de radicales hidroxilo por el proceso de oxidación fotocataĺıtica se muestra
en los pasos anteriores. En la degradación de contaminantes orgánicos, el radical hidroxilo ·OH
generado a partir de la oxidación del agua adsorbida es el oxidante primario y la presencia
de ox́ıgeno puede prevenir la recombinación de un par electrón-hueco. El ·OH ataca aśı los
compuestos orgánicos, por ejemplo, compuestos aromáticos clorados, anilina, nitrofenoles,
entre otros, los cuales dan lugar a diferentes productos intermedios de reacción dependiendo
de la naturaleza de los compuestos. Los productos intermedios resultantes reaccionan con más
·OH para producir productos finales de degradación tales como CO2 y H2O.

En la degradación fotocataĺıtica de los contaminantes, cuando el proceso de reducción de
ox́ıgeno y la oxidación de los contaminantes no avanzan simultáneamente, hay una acumulación
de electrones en la BC, lo que provoca un aumento en la tasa de recombinación de e− y h+

(Herrmann, 1999; Hoffmann et al., 1995). Por lo tanto, esto es de suma importancia para
evitar la acumulación de electrones en la oxidación fotocataĺıtica eficaz. En la fotocatálisis,
el TiO2 es, con mucho, el sistema más ampliamente estudiado debido a su alta actividad,
propiedades f́ısicas y qúımicas deseables, bajo costo y alta disponibilidad. De las tres formas
cristalinas comunes del TiO2, las formas anatasa y rutilo se han investigado extensamente
como fotocatalizadores.

La anatasa ha sido reportada como la fase más activa como un fotocatalizador que la fase
rutilo. Vı́as de oxidación similares a los de TiO2 se confirman en fotocatalizadores de ZnO,
incluyendo la formación del radical ·OH y la oxidación directa por huecos fotogenerados. El
ZnO se reportó que posee una reactividad similar y comparable a la TiO2 bajo la luz solar.
La alta actividad del ZnO es atribuida a que el energy band gap del material es similar al de
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TiO2, es decir, 3,2 eV. Algunos otros óxidos metálicos que incluyen CeO2, SnO2, WO3 y CdS
también han sido examinados por la degradación de contaminantes orgánicos (Swarnalatha y
Anjaneyulu, 2004; L. Zhang et al., 2009). Diferentes fuentes de radiación tales como lámparas
UV y la radiación solar se han utilizado en la degradación fotocataĺıtica de diversos pesticidas
y herbicidas en efluentes de aguas residuales (Bahnemann et al., 2007; Lachheb et al., 2008).

Basándose en estos principios, una amplia gama de pesticidas ha sido tratado por
degradación fotocataĺıtica. De hecho, existen una gran variedad de materiales semiconductores
(ZnO, CuO, TiO2 y WO23) para ser utilizados con fines fotocataĺıticos. Entre ellos, el dióxido
de titanio se ha empleado más extensamente debido a sus propiedades cataĺıticas favorables,
siendo la fase anatasa la más ampliamente empleada debido a las caracteŕısticas antes
mencionadas.

Los pesticidas organoclorados (POC) han sido tratados por el método de fotocatálisis. En
este sentido, se ha reportado la degradación fotocataĺıtica del Dicofol sobre nanopart́ıculas
de TiO2 (TiO2-NPs) bajo irradiación con luz UV (Yu et al., 2008). Los autores reportaron
que el Dicofol pod́ıa degradarse completamente en iones de cloruro inorgánico obteniendo una
alta eficiencia en la mineralización. Teniendo en cuenta que los fotocatalizadores de dióxido de
titanio, están comercialmente disponibles bajo diferentes nombres comerciales: Degussa P25,
Millennium PC 500, etc. Madani y colaboradores, llevaron a cabo un estudio para comparar
la actividad de los dos productos comerciales de anatasa antes mencionados, utilizando el
pesticida Diurón como modelo. Los resultados obtenidos por los investigadores mostraron que el
material Degussa P25 fue más eficiente en la actividad que Milenio PC 500 (Madani et al., 2006).

Aunque la fotocatálisis se muestra como una excelente metodoloǵıa para la eliminación de
pesticidas, el uso TiO2 está limitado para aplicaciones comerciales debido a su alta actividad
en el rango UV en relación a la luz solar natural. Por lo tanto, muchos investigadores han
indagado la posible ampliación de su rango de absorción en la región visible (por ejemplo,
a través de modificaciones estructurales, dopaje de superficie, entre otros). Por otro lado, la
recombinación de electrones excitados y el hueco debe ser controlado e inhibida debido a que
es otro factor limitante en el proceso de fotocatálisis. En este sentido, otras opciones, como el
dopaje con metal/no metal y otros tipos de modificaciones en la superficie, han sido estudiados
para mejorar la actividad fotocataĺıtica de materiales semiconductores.

Bajo esta premisa, Senthilnathan y Philip (2010) reportan en uso TiO2 dopado con
compuestos que contienen nitrógeno (espećıficamente trimetilamina). Los autores obtuvieron
que dicho dopaje lleva a un aumento en la degradación del plaguicida Lindano. Sin embargo,
está ampliamente aceptado que el dopaje con metales es más eficaz en el cambio del rango de
absorbancia a una región visible con respecto al óxido de titanio dopado con no metales. Por
lo tanto, una gran variedad de compuestos de óxido de titanio dopado con metal (es decir,
catalizadores dopados con metales de transición) han sido preparados y estudiados a fin de

58



Centro Nacional de Desarrollo e Investigación en Tecnologı́as Libres (CENDITEL)

Revista Electrónica Conocimiento Libre y Licenciamiento (CLIC), Mérida – Venezuela

ISSN: 2244-7423

determinar su capacidad de degradación contra el pesticida Clorpirifos. De lo reportado en
la literatura, se ha encontrado que ciertos metales (V, Mo, Th, etc.) demostraron una mayor
eficiencia en la degradación con respecto al óxido de titanio sin dopar bajo iluminación solar.
Sin embargo, cuando los mismos catalizadores estaban sujetos a la degradación de pesticidas
bajo la radiación UV, el material no dopado exhibió un rendimiento superior sobre TiO2 con
V, Mo, y Th (Gomathi et al., 2009).

En este orden de ideas, varios dopantes usados, por ejemplo, Sn (Fresno et al., 2005), Ag
y Pd (Liqiang et al., 2006), Re (L. Zhang et al., 2009), Bi3+ (Rengaraj et al., 2005), V 5+,
Mo6+ y Th4+ (Devi y Murthy, 2008, 2009), Pt6+ (Katsumata et al., 2009), demostraron
aumentar sustancialmente la actividad fotocataĺıtica de los sistemas examinados. Sin embargo,
la fotoactividad del fotocatalizador TiO2 dopado con metales depende en gran medida de
la naturaleza del ion dopante y la concentración del mismo, aśı como la metodoloǵıa de
preparación y las condiciones de funcionamiento (Dvoranova et al., 2002).

Resultados tanto positivos como negativos se han registrado en el dopaje con iones
metálicos. Se desea que la depositación de los iones metálicos en TiO2 pueda modificar las
propiedades fotoconductoras mediante el aumento de la eficiencia de separación de carga
entre electrones y huecos. El aumento en la eficiencia de separación de carga mejorará la
formación de los radicales hidroxilos y especies reactivas de ox́ıgeno (Kato et al., 2005).
En contraste, la actividad fotocataĺıtica con metales dopados se ve empañada por una
inestabilidad térmica y recombinación de electrones y huecos fotogenerados (Bouras et al.,
2007). Las concentraciones de dopado, junto con un resumen de los pesticidas degradados
usando un catalizador modificados a través del dopaje se muestran en la tabla 2. Como
ha sido mencionado anteriormente además del dióxido de titanio, muchos otros materiales
semiconductores han sido utilizados como fotocatalizadores (ZnO, WO3, etc) en el tratamiento
de pesticidas.

Tabla 2: Lista de fotocatalizadores dopados mostrando el porcentaje óptimo de dopaje en la
degradación de diferentes contaminantes.

Contaminante Luz Fotocat. Interv.
dopado %

% ópt.
dopaje

Ref

Diuron UV Pt-TiO2 0-2,0 0,2 Katsumata et al.
(2009)

Monocrotofós Solar La-ZnO 0-1,0 0,8 Anandan et al.
(2007)

2,4-DCAA Visible CeO2−TiO2 0-10,0 5,0 Galindo et al. (2008)

Continúa en la siguiente página
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Continuación de la página anterior
Contaminante Luz Fotocat. Interv.

dopado %
% ópt.
dopaje

Ref

Metilparation UV Bi3+ − TiO2 0-2,0 1,5 Rengaraj et al.
(2005)

4-clorofenol Visible N-TiO2 0,21-0,45 0,45 Sun et al. (2009)

Clopiralid Visible Fe3+ − TiO2 0,13-1,48 1,27 Šojić et al. (2010)

Mecropod,
MCPP

Visible Fe3+ − TiO2 0,13-1,48 0,13 Šojić et al. (2010)

o-cresol Visible Pt-TiO2 0-1,0 0,5 Chen et al. (2007)
Lindano Visible Ag-TiO2 0-2,5 1,5 Senthilnathan y

Philip (2010)
Lindano Visible Cr-TiO2 0-2,5 2,0 Senthilnathan y

Philip (2010)
β−cipermetrin UV RuO2−TiO2 0,1-0,8 0,3 Yao et al. (2007)
Metamidofos UV Re-TiO2 2,0-6,0 5,0 Devi y Murthy

(2008)
Orizalina Solar Th-TiO2 0-0,1 0,06 Devi y Murthy

(2009)
Acetamiprid UV Ag-TiO2 0-0,12 0,75 Cao et al. (2008)
Clorosulfuron UV Sn-TiO2 0-0,2 0,11 Fresno et al. (2005)
Fenol UV Ag-ZnO 0-1,0 0,75 Liqiang et al. (2006)

Fuente: Elaboración propia.

En otro trabajo, la degradación basada en ZnO para degradar Diazinion en solución
acuosa se estudió bajo irradiación UV (Daneshvar et al., 2007). Con el fin de mejorar la
actividad fotocataĺıtica, se llevó a cabo el dopaje de ZnO con Lantano. Este dopaje dio lugar
a disminuciones en el tamaño de part́ıcula y aumento del área superficial. Como resultado,
la degradación fotocataĺıtica de insecticidas monocrotofos (inhibidores del sistema endocrino)
aumentó notablemente, en comparación con el material no dopado (Anandan et al., 2007).

La fotodegradación utilizando WO3 para degradar Monurón también ha demostrado ser
eficaz en presencia de irradiación solar (Chu y Rao, 2012). En una fotocatálisis t́ıpica, varios
factores influyen en el rendimiento de la reacción, por ejemplo: concentración de catalizador,
pH, temperatura, luz de irradiación, presencia de oxidantes, entre otras. De acuerdo con esto,
los efectos de diversos factores en la degradación de Metamidofos (pesticida organofosforado)
fueron examinados usando TiO2 como fotocatalizador (L. Zhang et al., 2006). Los autores
reportaron que la concentración de catalizador apropiada debe ser optimizada con la selección
de una longitud de onda adecuada. Los medios alcalinos favorecieron la velocidad de reacción,
y la adición de oxidantes (como H2O2, KBrO, Fe3+ y Cu2+) aceleraron la velocidad de
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reacción. Por otro lado, los iones como (Na+, K+, Ca2+, y Zn2+) o aniones (como Cl− y Br−)
no mostraron ningún efecto sobre la degradación de metamidofos.

Un gran esfuerzo también se ha hecho para modificar la aplicabilidad de las técnicas
convencionales fotocataĺıticas. Tal modificación incluye la ozonización fotocataĺıtica
(O3/T iO2/UV). Un estudio de degradación de los insecticidas neonicotinoides (Tiacloprid e
Imidacloprid) se llevó a cabo en soluciones acuosas. En un ensayo de estabilidad preliminar,
el Tiacloprid mostró una mayor fotoestabilidad en comparación con el Imidacloprid. Un
estudio detallado se llevó a cabo para evaluar la idoneidad de los diversos tratamientos para la
degradación y mineralización de Tiacloprid en agua bajo condiciones variadas de pH y dosis
de ozono (Černigoj et al., 2007). Estos autores evaluaron el estudio de ozonización (O3) y
tres procesos fotoqúımicos diferentes de oxidación avanzada, tales como ozonización junto con
radiación UV (O3/UV ), O3/T iO2/UV, y O2/T iO2/UV. Se aplicó la radiación del rango UV-A
en los tres procesos.

La ozonización fotocataĺıtica (O3/T iO2/UV) se encontró que era el proceso más eficiente,
independientemente de las condiciones de pH. El efecto sinérgico de ozono y la fotocatálisis con
TiO2 era evidente a pH ácido y neutro, pero tal fenómeno se perdió a pH básico, probablemente
debido a la rápida auto-descomposición del ozono bajo condiciones alcalinas. A pH ácido, la
oxidación de aniones cloruro en clorato (V) fue también observada, la cual en efecto obstaculizó
la eficiencia de degradación. Es aśı como la fotocatálisis ahora se utiliza ampliamente como
un método fotoqúımico de degradación (Kabra et al., 2004). Por otro lado, a pesar de que la
fotocatálisis posee ciertas limitaciones (por ejemplo, recombinación), sus principales ventajas
son reconocidas debido a la operación simple, la viabilidad económica y la alta capacidad de
reciclaje, ya que el catalizador se puede usar repetidamente con una muy ligera disminución
en la actividad cataĺıtica por cada uso.

Otra forma de mejorar la respuesta espectral de los semiconductores es a través de la
sensibilización del semiconductor con moléculas que absorban radiación visible y sean capaces
de, en su estado excitado, inyectar electrones en la banda de conducción, mediante un complejo
de carga superficial (conocida como “MLCT”, por sus siglas en inglés: Metal-To-Ligand Charge
Transfer (H. Wang et al., 2000).

Este ha sido un campo de fruct́ıfera investigación, iniciada por el grupo de AJ Bard
en la década de 1980, con la sensibilización espectral mediante ftalocianinas (Alnaizy y
Akgerman, 2000). El objetivo de estos estudios consiste en encontrar la molécula que permita
una mayor eficiencia en la conversión de enerǵıa solar. A este respecto, la sensibilización en
el visible se ha logrado usando complejos de Zn(II) (Lana-Villarreal et al., 2005), derivados
fosforados de prolina (Hoffmann et al., 1995), complejos de Pt(II) (Santato et al., 2001), catecol
(H. Wang et al., 2000), derivados de fluorescéına y antraceno (Chu y Rao, 2012), tionina,
enedioles o ácido salićılico (Dobosz y Sobczynski, 2003). Se ha logrado sensibilizar al TiO2 en
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la zona del IR cercano mediante el empleo de ftalocianinas modificadas (Sobczynski et al., 2004).

Uno de los primeros trabajos en fotocatálisis con sensibilización fue el de Ross y
colaboradores, que demostraron la degradación de un herbicida con TiO2 sensibilizado con
Rosa de Bengala, aunque el proceso está limitado por la propia degradación del colorante
que ocurre a la vez que la del herbicida (degradación no regenerativa) (Zmudzinski et al., 2007).

Por otra parte, Monllor-Satoca y colaboradores, comprobaron la mineralización de varios
contaminantes orgánicos (fenol, clorofenol, 1,2-dicloroetano, tricloroetileno) usando óxido de
titanio modificado con tionina y eosina (Monllor-Satoca et al., 2006). Con este mismo sistema,
evidenciaron la formación de radicales superóxido en la fotodegradación de antracina (Waldner
et al., 2007). Igualmente, empleando TiO2 modificado con azul de metileno y rodamina B,
degradaron diferentes compuestos orgánicos (Gerischer y Heller, 1991). Se ha usado una amplia
gama de colorantes con TiO2 para demostrar la degradación de diferentes fenoles clorados
(Rao y Chu, 2009).

Conclusiones

La importancia de la fotoqúımica aplicada a pesticidas encontrados en el medio ambiente
ha sido ampliamente demostrada. La aparición de los métodos fotoqúımicos ha ofrecido
una posible solución a la mineralización completa de pesticidas en los principales medios
ambientales con mayores eficiencias y menores costos que las metodoloǵıas convencionales.
Sin embargo, seŕıa conveniente mencionar que los estudios más experimentales hasta la fecha
se han dirigido hacia las condiciones relacionadas con el agua. De hecho, hay una gama de
criterios fotoqúımicos que se pueden emplear en base a los requisitos y necesidades de la misma.
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