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Resumen 

Estudios cinØticos y mecanísticos de procesos fotoquímicos para el tratamiento de 

contaminantes en solución acuosa y fase gaseosa 

 

En esta Tesis se estudió la remoción de contaminant es modelo de origen principalmente 

antrópico mediante el uso de Procesos Avanzados Oxi dativos (PAOs) y Reductivos (PARs) 

tØrmicos y fotoasistidos. Como contaminantes de estudio se eligieron Cr(VI), nitrato, 

compuestos orgÆnicos volÆtiles (COVs), aldehídos volÆtiles (AVs) y óxidos de nitrógeno (NOx).  

La remoción de Cr(VI) en fase acuosa fue realizada por medio de dos procesos avanzados: 1) 

nanopartículas de hierro cerovalente (nZVI), tanto en la oscuridad como bajo irradiación UV-vis 

y 2) fotocatÆlisis heterogØnea (FH) con TiO2 en presencia de Æcido cítrico. Se analizó la 

influencia de pH, cantidad de catalizador, rango activo de los catalizadores en el espectro UV-

vis  y presencia de O2, entre otros en la eficiencia y cinØtica de remoción. TambiØn se analizó la 

generación de intermediarios de reacción y el rango  activo de los catalizadores en el espectro 

UV-Vis. Adicionalmente, se realizó la caracterizaci ón de los sólidos empleando tØcnicas 

fisicoquímicas como MEB/EDS, DRX, espectroscopía Raman, XPS, TXRF y TRMC.  

La remoción de nitrato se estudió en esta Tesis med iante FH bajo irradiación UV-A, empleando 

Æcido fórmico como agente de sacrificio. Se observó la formación de amonio y nitrito en fase 

acuosa, y NOx en fase gaseosa. Con el objetivo de integrar procesos avanzados en fase acuosa y 

gaseosa, se hicieron ensayos preliminares de acoplamiento del reactor empleado en la fase 

acuosa para nitrato con sistemas de tratamiento gaseoso de NOx con radiación UV-C y 

generación de O 3 y su combinación con TiO 2. Por otra parte, se diseæó y construyó un reactor 

gaseoso relleno con TiO2 soportado en fibra de cuarzo que emplea radiación UV-A. Utilizando 

este œltimo sistema acoplado al fotorreactor acuoso, se evaluó la eficiencia global del sistema en 

la remoción de nitrato para 0,08 mM � [NO3
� ]0 � 8 mM, incluyendo la remoción oxidativa de 

los NOx en el reactor gaseoso. Por otra parte, se estudiaron los productos nitrogenados formados 

en superficie y fase gaseosa a partir del tratamiento de NOx por FH, usando espectroscopía XPS 

a presión ambiente. En este caso, se evaluó la infl uencia de la presencia de H2O en la fase 

gaseosa y de heteroÆtomos como K en la matriz del semiconductor. 

Finalmente, se desarrolló un mØtodo para evaluar el rendimiento de purificadores de aire 

comerciales de uso domØstico basados en PAOs/PARs. Los experimentos fueron llevados a 

cabo en una cÆmara ambiental de 20 m3 en la que se introdujo una mezcla sintØtica de COVs en 

bajas concentraciones como las que se encuentran en el aire de los ambientes interiores (1 - 40 

ppb). Dicha mezcla fue tratada por medio  de diferentes purificadores de aire comerciales y se 



xviii 

monitoreó la emisión de contaminantes secundarios, O3, partículas ultrafinas, temperatura, 

humedad relativa y la variación de la concentración  de las sustancias introducidas, a lo largo de 

24 h de operación. Se desarrolló ademÆs un mØtodo analítico para la determinación de especies 

reactivas de oxígeno (ROS) en fase gaseosa por medio de compuestos orgÆnicos que, por 

reacción con los ROS, se transforman en especies fl uorescentes. Se determinaron figuras de 

mØrito como límite de detección, cuantificación y s ensibilidad, se estudió la eficiencia de 

captura y la interferencia del O3 y, finalmente, se determinó la emisión de ROS en 2  

purificadores de aire comerciales basados en PAOs.  

 

Palabras clave: Cr(VI), Æcido cítrico, nitrato, óxidos de nitrógeno  (NOx), compuestos orgÆnicos 

volÆtiles (COVs) , procesos fotoquímicos, fotocatÆlisis heterogØnea, TiO2, nanopartículas de Fe 

cerovalente (nZVI), acoplamiento de reactores en fase líquida y gaseosa, XPS a presión 

ambiente (APXPS),conductividad de microondas resuelta en el tiempo (TRMC). 
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Summary 

Kinetic and mechanistic studies of photochemical processes for the treatment of 

aqueous solution and gas phase pollutants 

 

In this Thesis, the removal of anthropogenic model pollutants using thermal and 

photoassisted Advanced Oxidative and Reductive Processes (AOPs and ARPs) was 

studied. Cr(VI), nitrate, volatile organic compounds (VOCs), volatile aldehydes (VAs) 

and nitrogen oxides (NOx) were chosen as pollutants for study.  

The study of aqueous Cr(VI) removal was performed using two advanced processes: 

1) zerovalent iron nanoparticles (nZVI), both in the dark and under UV-vis irradiation 

and 2) heterogeneous photocatalysis (HP) with TiO2 in the presence of citric acid. The 

studies were focused on the effect of several variables on the Cr(VI) removal efficiency 

and kinetics such as pH, amount of catalyst and the presence of O2, among others. The 

generation of reaction byproducts and the active range of the catalysts in the UV-Vis 

spectrum were also analyzed. Additionally, the solids were characterized before and 

after the experiments by physicochemical techniques such as SEM/EDS, XRD, Raman 

Spectroscopy, XPS, TXRF and TMRC.  

Nitrate removal was studied in this thesis by HP under UV-A irradiation, using 

formic acid as sacrificial agent. Ammonium and nitrate formation was observed in 

aqueous phase, whereas NOx were detected in gas phase. In order to integrate advanced 

processes in aqueous and gaseous phases, preliminary tests were made coupling the 

reactor used for nitrate removal in aqueous solutions with gas phase NOx treatment 

systems based on UV-C radiation and O3 generation and its combination with TiO2. 

Moreover, we designed and built a gas reactor filled with TiO2 supported on quartz 

fibers which used UV-A radiation. Using this last photoreactor coupled to the aqueous 

system, the overall efficiency of the system was evaluated for the removal of nitrate 

0.08 mM � [NO3
� ]0 � 8 mM, including the oxidative removal of NOx in the gas phase 

reactor. Furthermore, ambient pressure XPS was used to study the generation of 

nitrogen species on the surface of TiO2 and in the gas phase during the HP of NOx. In 

this case, the influence of H2O in the gas phase and K heteroatom in the semiconductor 

matrix was evaluated.  



xx 

Finally, a method to evaluate the performance of commercial household air purifiers 

based on AOPs/ARPs was developed. The experiments were conducted in a 20 m3 

environmental chamber in which a synthetic mixture of VOCs at usual indoor air 

concentrations (1-40 ppb) was introduced. This mixture was treated by different 

commercial air purifiers and the emission of secondary pollutants, O3, ultrafine 

particles, temperature, relative humidity and the change of VOCs concentration were 

monitored during 24 h of operation. An analytical method for the determination of 

reactive oxygen species (ROS) in gas phase was also developed using organic 

compounds which react with ROS becoming fluorescent compounds. Figures of merit 

such as detection and quantification limits and sensitivity were determined. Capture 

efficiency and interference from O3 were studied and, finally, the ROS emissions from 

two commercial air purifiers based on PAOs were determined. 

 

Key words: Cr(VI), citric acid, nitrate, nitrogen oxides (NOx), volatile organic 

compounds (VOCs), photochemical processes, heterogeneous photocatalysis, TiO2, 

zerovalent iron nanoparticles (nZVI,) liquid and gas phase reactors coupling, ambient 

pressure XPS (APXPS), time resolved microwave conductivity (TRMC). 
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Capítulo 1 

Introducción teórica 

1.  
1.1 Contaminación 

La contaminación puede entenderse como el daæo o desequilibrio causado por 

cualquier sustancia o forma de energía en un ecosistema, en el medio físico o en un ser 

vivo. Se trata de cualquier alteración perjudicial del medio ambiente ocasionada, 

generalmente, de forma directa (liberación de espec ies contaminantes) o indirecta (la 

introducción de especies exóticas, eutrofización, e tc.) por la actividad del hombre [1].  

El enorme crecimiento de la actividad industrial y agrícola en el siglo pasado, junto 

con el crecimiento sostenido de la población mundia l, han dado lugar a un incremento 

alarmante en la contaminación atmosfØrica y de las aguas. Vale la pena mencionar, 

entre la gran cantidad de actividades industriales, el refinamiento de petróleo, minería y 

conversión de carbón, fÆbricas de pasta de papel, industrias de procesos textiles y otras, 

así como tambiØn la contaminación proveniente del empleo de combustibles fósiles 

usados para generación de energía, calefacción y tr ansporte, el empleo domØstico y 

agrícola de pesticidas, fertilizantes, insecticidas, detergentes, etc. [2].  

Como consecuencia de las actividades mencionadas, la calidad del agua se encuentra 

amenazada. Su reincorporación a los cursos de agua luego de su empleo en procesos 

productivos deteriora su calidad para usos posteriores, y muchos de los contaminantes 

son peligrosos para los organismos vivos.  

Cuando se habla de contaminación atmosfØrica, generalmente se hace hincapiØ en la 

calidad del aire externo, donde los efectos mÆs reconocidos involucran la generación de 

smog fotoquímico y partículas, la lluvia Æcida y el adelgazamiento de la capa de ozono 

[3]. Sin embargo, la calidad del aire de los ambientes internos es uno de los aspectos 

menos tomados en cuenta, a pesar de que una calidad inadecuada de aire puede ser una 

amenaza para la salud. Actualmente se estima que los seres humanos pasan 80% de su 

tiempo en ambientes internos como casas, centros comerciales, oficinas, automóviles, 

etc. [4]. Se espera que los ambientes interiores sean confortables, teniendo una 

apropiada temperatura y humedad, iluminación y nive les acœsticos, y estos requisitos 

deben extenderse a la calidad del aire interior, uno de los factores determinantes de la 

aceptabilidad de estos ambientes.  
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Por supuesto, es sabido desde hace mucho tiempo que altos niveles de humo son 

desagradables e irritantes, y que el monóxido de ca rbono es un poderoso asfixiante, pero 

en los œltimos tiempos, se ha comprendido la amenaza sutil y algunas veces retardada 

en el tiempo de muchos otros contaminantes de interiores tales como humo de tabaco, 

alØrgenos, óxidos de nitrógeno (NO x), cetonas y aldehídos volÆtiles (CAVs) o 

compuestos orgÆnicos volÆtiles (COVs), por ejemplo. El empobrecimiento de la calidad 

del aire en ambientes internos ha sido vinculado a síndromes complejos relacionados a 

la contaminación de aire interior, tales como el Sí ndrome del Edificio Enfermo (SBS, 

Sick Building Problem) [5] y enfermedades relacionadas con los edificios (BRI, 

Building Related Illness) [6].  

En este contexto, resulta crucial el desarrollo de soluciones simples y de bajo costo 

que puedan ofrecer alternativas viables para el tratamiento de contaminantes desde el 

momento de su generación.  

 

1.2 Tecnologías convencionales de tratamiento de contaminantes  

1.2.1 En fase acuosa 

La aplicación de mØtodos de tratamiento de agua debe tener en cuenta 

fundamentalmente la naturaleza y las propiedades fisicoquímicas de las aguas o 

efluentes a tratar [7]. Las aguas contaminadas por la actividad humana pueden, en 

general, ser procesadas eficientemente por plantas de tratamiento biológico o por 

tratamientos químicos convencionales, solos o combinados y generalmente 

acompaæados de tratamientos físicos como tamizado, coagulación, sedimentación, 

filtración, etc. [1]. Los procesos químicos mÆs comunes son precipitación química, 

adsorción, desinfección (cloración, cloramina, dióx ido de cloro, ozono) e irradiación 

bajo luz ultravioleta.  

Por su parte, los sistemas biológicos pueden ser œtiles para reducir la concentración 

de compuestos orgÆnicos o para transformar o remover nutrientes tales como el 

nitrógeno o el fósforo [8]. Tienen la ventaja de se r sumamente económicos, aunque, en 

algunos casos, son extremadamente lentos y poco œtiles para compuestos 

biorrefractarios. 
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1.2.2 En fase gaseosa 

Al igual que en el caso del agua, la remoción de con taminantes en fase gaseosa debe 

tener en cuenta su composición. Los mØtodos mÆs tradicionales utilizados en fase 

gaseosa involucran la ultrafiltración, arrastre con  aire, adsorción, incineración y 

oxidación vía ozono [2]. El arrastre con aire y la adsorción han sido eficientemente 

aplicados en el pasado [9]; sin embargo, al no ser destructivos, estÆn aœn bajo revisión y 

en algunos lugares ya han sido prohibidos, como es el caso del arrastre de aire en 

California. Por su parte, la remoción por oxidación con ozono permite la destrucción de 

ciertos contaminantes, pero lleva, en muchos casos, a la formación de aerosoles 

comœnmente asociados con el stress oxidativo en el pulmón [10], y su utilización en 

purificadores de aire tambiØn es cuestionada. Finalmente, la incineración o combustión 

catalítica resultan efectivas para el tratamiento de contaminantes gaseosos, 

especialmente COVs, pero son costosas y difíciles de aplicar en ambientes internos 

debido a que requieren altas temperaturas (200 - 900 °C) y contaminantes en 

concentración elevada (del orden de las partes por millón en volumen, ppmv) [11].  

 

1.3 Procesos Avanzados de Oxidación y Reducción 

Los llamados Procesos Avanzados Oxidativos y/o Reductivos (PAOs/PARs) son 

procedimientos económicos y de simple aplicación qu e solos, combinados entre sí o con 

tratamientos tradicionales (post- o pretratamientos) son de gran utilidad para la 

remoción de contaminantes recalcitrantes en aguas. Estos PAOs/PARs encierran una 

fisicoquímica compleja que los vuelve de particular interØs para ser explorados desde el 

punto de vista de la investigación bÆsica y aplicada. Estos procesos producen especies 

oxidativas o reductivas potentes tales como los radicales hidroxilo (HO•) y otras 

especies reactivas de oxígeno (ROS), electrones de la banda de conducción (e BC
� ) y 

Ætomos de hidrógeno (H•), capaces termodinÆmica- y cinØticamente de efectuar 

transformaciones rØdox en contaminantes orgÆnicos e inorgÆnicos, tanto en solución 

acuosa como en fase gaseosa, llevÆndolos a especies menos tóxicas o mÆs fÆcilmente 

eliminables. 

Los PAOs/PARs pueden clasificarse segœn el proceso fisicoquímico que conduce a la 

formación de dichas especies reactivas, y se recono cen dos categorías principales: 

fotoquímicos y no fotoquímicos. La Tabla 1.1 muestra la clasificación. 
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Tabla 1.1. Clasificación de los procesos avanzados oxidativos y reductivos [12] 

Procesos no fotoquímicos Procesos fotoquímicos 

Oxidación en medio alcalino (O 3/HO� ) Oxidación en agua sub- y supercrítica 

Ozonización con peróxido de hidrógeno 

(O3/H2O2) 

Fotólisis del agua en el ultravioleta de 

vacío (UVV) 

Procesos Fenton (Fe2+/H2O2) y 

relacionados 
UV/H2O2 

Oxidación electroquímica UV/O 3 

Radiólisis � y tratamiento con haces de 

electrones 
Foto-Fenton y relacionados 

Plasma no tØrmico FotocatÆlisis heterogØnea (FH) 

Descarga electrohidrÆulica � ultrasonido  UV-Vis/nZVI 

Nanopartículas de hierro cerovalente 

(nZVI) 
 

 

En esta Tesis, los PAOs/PARs utilizados fueron: 

 

1) FotocatÆlisis heterogØnea (FH) con TiO2 bajo irradiación UV, en fase líquida 

y gaseosa 

2) Nanopartículas de hierro cerovalente (nZVI) en oscuridad y bajo irradiación 

UV-Vis, en fase líquida 

3) UV/O3 y su combinación con FH con TiO 2 (UV/O3/TiO2), en fase gaseosa  

4) plasma no tØrmico, en fase gaseosa 

 

Los fundamentos de los mismos serÆn descriptos en las siguientes secciones.  

 

1.3.1 FotocatÆlisis heterogØnea 

El principio bÆsico de la FH es la absorción directa o indirecta de energía radiante, 

visible o ultravioleta (UV) por un sólido (el fotoc atalizador, comœnmente un 

semiconductor) [13]. Los semiconductores (SCs) constituyen una amplia clase de 

materiales cuya resistividad elØctrica es intermedia entre la de los conductores y los 

aislantes (típicamente, en el rango comprendido entre 109 y 10-3 � cm [14]). 
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La conducción elØctrica en los semiconductores puede describirse a partir de la teoría 

del modelo de bandas. En este modelo, el solapamiento de los orbitales atómicos se 

extiende a lo largo de la red cristalina de Ætomos. Esto œltimo da lugar a una 

configuración de estados deslocalizados con niveles  de energía muy próximos entre sí, 

que forman bandas de estados electrónicos permitido s, las cuales estÆn separadas por su 

diferencia en energía y entre las cuales no hay estados electrónicos permitidos. En un 

semiconductor, la banda de energía mÆs alta ocupada por electrones es llamada banda 

de valencia (BV), mientras que la banda desocupada de menor energía es llamada banda 

de conducción (BC) [13]. El intervalo de energías ( Eg) situado entre la BC y la BV se 

denomina band gap1. En las bandas pueden, ademÆs, existir entidades llamadas huecos 

o agujeros, que son niveles vacíos en la BV (es decir, una unión de valencia que ha 

perdido un electrón) [9]. 

En el cero absoluto, los electrones disponibles ocupan todos los niveles de la BV, 

dejando la BC vacía; esto significa que la energía de Fermi (EF) (potencial químico de 

los portadores de carga) se encuentra dentro de la banda prohibida; esto diferencia a los 

SC de los metales, en los cuales EF se superpone a la BC. La energía de Fermi, EF, 

coincide a 0 K con el potencial químico de los electrones. A temperaturas mayores, la 

excitación tØrmica promueve electrones a niveles por encima de EF hasta la banda de 

conducción (e BC
� ), y la fracción de estados ocupados se extiende ha sta EF + kBT (kB es la 

constante de Boltzmann y T la temperatura). Consecuentemente, se desocupa una 

fracción equivalente de estados en el intervalo EF � kBT, formÆndose huecos en la banda 

de valencia (hBV
+).  

Los pares electrón-hueco tambiØn pueden formarse cuando el semiconductor es 

expuesto a la luz (Figura 1.1 [15]): la absorción de  los fotones incidentes de energía 

superior al band gap produce la promoción de electrones a la banda de c onducción 

dejando un hueco en la banda de valencia. Los pares electrón-hueco generados por 

irradiación luminosa pueden seguir diferentes proce sos de desexcitación. En ausencia de 

un campo elØctrico externo, los portadores de carga pueden recombinarse rÆpidamente 

(en tiempos del orden de los nanosegundos [16]) en el seno de la partícula (Figura 1.1, 

proceso (a)) o migrar a la superficie para luego recombinarse (Figura 1.1, proceso (b)). 

Los cambios energØticos se dan con liberación de calor. 

                                                 
1 � Band gap� es el nombre mÆs comœnmente utilizado para designar el intervalo de energías 

prohibidas en un material semiconductor. Dado que aœn no existe acuerdo en la IUPAC sobre su 
denominación en castellano, en la presente Tesis se  adoptarÆ la expresión en inglØs. Una traducción 
aproximada sería �brecha interbanda�. 



Capítulo 1: Introducción Teórica 

6 
 

Por otra parte, cuando el SC se pone en contacto con una fase líquida, gaseosa o 

metÆlica, se produce una redistribución de cargas elØctricas hasta el equilibrio, el cual se 

alcanza cuando los niveles de Fermi se igualan en la interfaz nanopartícula-

líquido/gas/metal. Cuando el SC se pone en contacto con la otra fase, se produce la 

transferencia de portadores de carga, que genera un gradiente de potencial entre ambas 

fases, provocando la formación de una capa de carga  espacial. Esto œltimo causa un 

corrimiento en el potencial electrostÆtico que induce el doblado de las bandas del SC. El 

potencial de banda plana (Vfb, potencial de la BV o de la BC) se define como el 

potencial al cual no existe exceso de carga en el semiconductor y no hay campo 

elØctrico ni región de carga espacial. Es decir no hay doblado de bandas. En partículas 

muy pequeæas, en contraste con electrodos o partículas grandes de semiconductor, no 

existe doblado de bandas. 

Por otro lado, los electrones y huecos que alcanzan la superficie del semiconductor 

pueden participar en reacciones de transferencia electrónica fotoinducida hacia especies 

orgÆnicas o inorgÆnicas adsorbidas. En la superficie, el SC puede donar electrones y 

reducir a un aceptor de electrones (A, Figura 1.1 proceso (c)). Al mismo tiempo, un 

hueco puede migrar a la superficie combinÆndose con un electrón de una especie donora 

(D, Figura 1.1, proceso d)) que termina oxidÆndose. La probabilidad y velocidad de los 

procesos de transferencia de carga para los electrones y huecos dependen de las 

posiciones relativas de los límites de las bandas de conducción y valencia y de los 

potenciales rØdox de las especies adsorbidas. 

 
 

Figura 1.1. Procesos químicos que ocurren en una partícula de fotocatalizador 

excitada con energía superior a Eg. Los portadores de carga eBC
�  y hBV

+ se representan 

como ��� y �+� respectivamente. Adaptado de [15].  
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En un fotocatalizador eficaz, los procesos interfaciales de transferencia que 

involucran eBC
�  y hBV

+ deben competir eficientemente con los procesos de desactivación 

que implican la recombinación de los mismos. La rec ombinación es el factor negativo 

mÆs importante que restringe el uso de la fotocatÆlisis heterogØnea en el tratamiento de 

contaminantes, ya que reduce la probabilidad de reacción de los pares electrón-hueco 

con especies químicas y se produce en pocos nanosegundos [16].  

 

La Figura 1.2 muestra la posición relativa de las b andas de conducción y de valencia 

para distintos semiconductores. 

 

Figura 1.2. Posición relativa de los bordes de las BC y BV de algunos SC en 

solución acuosa a pH 1 2. Adaptado de [17]. 

 

                                                 
2 Los potenciales redox citados en esta Tesis serÆn siempre potenciales de reducción y se referirÆn al 
electrodo estÆndar de hidrógeno (EEH), salvo que se especifique otra condición. 

1.3.1.1 Semiconductores utilizados en fotocatÆlisis heterogØnea
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Idealmente, para que un SC pueda ser utilizado de manera prÆctica en procesos de 

fotocatÆlisis heterogØnea debe ser: 1) fotoactivo, 2) capaz de utilizar luz visible o del 

UV-cercano, 3) biológica- y químicamente inerte en el medio de reacción, 4) fotoestable 

y 5) económico [13,16]. 

Como puede verse, el TiO2 satisface todos estos requisitos, pero su eficiencia no es 

muy alta debido a la recombinación de los huecos y electrones y a la falta de absorción 

en el espectro visible. A pesar de ello, es el SC mÆs usado en fotocatÆlisis [16,18] y, por 

ese motivo, en las secciones siguientes serÆ utilizado como modelo para detallar los 

mecanismos involucrados en procesos fotocatalíticos. 

 

El proceso general de una reacción iniciada por la luz (h�) utilizando TiO2 como 

semiconductor en suspensión acuosa puede expresarse  de la siguiente manera: 

 

TiO2 + h� → TiO2 (eCB
�  + hVB

+) (1.1) 

 

Los pares eCB
� /hVB

+ pueden migrar a la superficie para participar de los siguientes 

procesos redox [18,19]: 

 

A + eCB
�  → A•�  (1.2) 

HOsurf
�  + hVB

+→ HO• (1.3) 

H2Oads + hVB
+→ HO• + H+ (1.4) 

D + hVB
+ → D•+ (1.5) 

D + HO• → Dox (1.6) 

 

donde el subíndice �surf� indica especies en superf icie y el subíndice �ads� indica 

especies adsorbidas en la superficie. 

A pesar de que el donor (D) y el aceptor (A) de electrones no tienen que estar 

necesariamente adsorbidos al TiO2, para que pueda tener lugar la transferencia de carga 

deben estar muy próximos a la interfaz. Segœn Serpone y col. [20], los radicales HO•
�

pueden reaccionar con sustratos de cuatro maneras posibles: a) con ambas especies 

adsorbidas en el SC, b) con el sustrato adsorbido y el radical libre en solución, c) con el 

1.3.1.2 Mecanismos generales de reacción en fotocatÆlisis heterogØnea 
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HO•
�ligado a la superficie y el sustrato en solución y d) con ambas especies en solución, 

sin que sea posible distinguir entre estos cuatro mecanismos. 

La fuerza impulsora para el proceso de transferencia de electrones en la interfaz estÆ 

determinada por la diferencia de energía entre los niveles del semiconductor y el 

potencial redox de las especies cercanas a la superficie. En la Figura 1.3 se muestra la 

posición de los potenciales de pares redox, algunos  de ellos importantes para esta Tesis, 

y los niveles de energía de la banda de valencia y de conducción de P25 a pH 0.  

 

 

Figura 1.3. Posición de los potenciales rØdox de algunas semirreacciones rØdox en 

relación con los niveles de energía de la banda de valencia y de conducción de TiO 2 P25 

a pH 0 [21,22]. 

 

En condiciones usuales de iluminación de laboratori o, teniendo en cuenta la 

frecuencia con la que se absorben los fotones, las transformaciones fotocatalíticas 

multielectrónicas son poco probables [23,24]. Por e ste motivo, se propone que la 
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mayoría de las transformaciones fotocatalíticas ocurren por procesos sucesivos de un 

electrón, en contraste con las reacciones promovida s por electrodos metÆlicos [23�26]. 

El O2 es uno de los aceptores de electrones mÆs comœnmente utilizados. Su 

reducción fotocatalítica puede derivar en la formac ión de radical HO • [19,27] 

(ecuaciones 1.7 - 1.10), y es muy importante durante la oxidación fotocatalítica de 

materia orgÆnica (MO) en fase acuosa (ecuación 1.11).  

 

O2 + eBC
�  (+H+) � O2

•�  (HO2
•) �� H2O2 �� HO• (1.7) 

2 O2
•�  + 2 H2O � 2 HO2

•�+ 2OH�   (1.8) 

2 HO2
• � 2 O2 + H2O2  (1.9) 

H2O2 + O2
•�  � HO• + OH�  + O2  (1.10) 

MO + O2 � CO2 + H2O + Æcidos minerales (1.11) 

 

Sin embargo, el aceptor de electrones tambiØn puede ser un metal o metaloide (Mn+) 

en solución acuosa con un potencial redox adecuado para pasar a otro estado de 

oxidación. En este caso, se proponen tres mecanismos  principales de reducción: (a) 

reducción directa por los electrones de la BC, (b) reducción indirecta por intermediarios 

reductores formados por los compuestos orgÆnicos como alcoholes o Æcidos 

carboxílicos luego de su reacción con los h BV
+ o los HO• y (c) oxidación por h BV

+ o HO• 

[24,28,29]. Los tres procesos se esquematizan en la Figura 1.4. 
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Figura 1.4. Esquema de los diferentes mecanismos de reducción fotocatalítica de 

iones metÆlicos en solución acuosa: (a) reducción directa, (b) reducción indirecta, (c) 

oxidación. 

 

Teniendo en cuenta que sólo los procesos de transfe rencia monoelectrónicos son 

favorecidos en condiciones habituales de irradiación , la reducción por electrones de la 

banda de conducción (a) generaría que el metal o me taloide pasara por distintos estados 

de oxidación hasta alcanzar alguna forma estable (e cuación 1.12). 

 

Mn+ + eBC
�  � M(n-1)+ + eBC

�  � M(n-2)+ � M (n-z+1)+ + eBC
�  � M(n-z)+  (1.12) 

 

Este tipo de mecanismos de transferencia monoelectrónicos han sido postulados y 

comprobados en nuestro grupo para la reducción foto catalítica sobre TiO2 de Cr(VI) 

[30�32], Hg 2+ [33,34] y Pb2+ [35]. 

La reacción conjugada anódica de este proceso es la  oxidación de agua por huecos o 

HO•, para generar protones y oxígeno: 

 

4 hBV
+/HO• + 2 H2O � O2 + 4 H+  (1.13) 

 

M1
(n-1)+M1

n+

BC

BV

e-

h+

E (V)

Eg

TiO2

(a)

M2
(n+1)+M2

n+

HO••••HO�

R•••• + H+HR�

R•••• Rox

(b)

(c)
(c)

h�
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Los hBV
+ o HO• fotogenerados pueden, en principio, reoxidar tambiØn la especie 

metÆlica o metaloide a la especie original, causando un cortocircuito improductivo del 

proceso global: 

 

M(n-1)+ + hBV
+/HO• � Mn+ (1.14) 

 

Sin embargo, la reacción de oxidación del agua (ecua ción 1.13) es un proceso de 4 

electrones muy lento. La adición de agentes de sacr ificio orgÆnicos, capaces de 

reaccionar mÆs eficientemente con los huecos o el radical HO• (ecuación 1.15), mejora 

la transformación reductiva de iones metÆlicos [36].  

 

RCOO�  + hBV
+/HO• � R• + CO2 (1.15) 

 

El proceso se ve aœn mÆs favorecido si la oxidación del agente de sacrificio genera 

una especie fuertemente reductora capaz de generar la reducción indirecta (b) del metal 

o metaloide en cuestión (ecuación 1.16). Entre los agentes de sacrificio mÆs destacados, 

se pueden encontrar alcoholes y Æcidos carboxílicos. En la reacción de la ecuación 1.15, 

R• puede ser un radical hidroxialquílico, pero tambiØn puede ser el radical fuertemente 

reductor CO2
•�  que se forma comœnmente cuando se utiliza Æcido fórmico u oxÆlico 

como agentes de sacrificio. 

 

R• + M(n-1)+ � Mn+ + Rox (1.16) 

 

dónde R ox es un aldehído o cetona, un Æcido carboxílico o bien CO2, dependiendo del 

compuesto orgÆnico presente. Los cationes Pb2+, Ni2+ y Tl+ son ejemplos de metales que 

se reducen por la vía indirecta. 

Finalmente, si los potenciales de reducción son ade cuados, algunos metales o incluso 

especies estables de iones metÆlicos obtenidas por reducción directa (a) o indirecta (b), 

pueden ser oxidadas por reacción con h BV
+ o radicales HO• (Figura 1.4, mecanismo (c)). 

Este es el caso de iones como Pb2+, Mn2+ y Tl+.  
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La fotocatÆlisis heterogØnea es un proceso complejo que, como se ha mencionado, 

ocurre en la interfaz SC-solución o en su cercanía.  Es por ello que el conocimiento de 

características del fotocatalizador a usar como el Ærea superficial, la porosidad, el 

tamaæo y la morfología de las partículas, el grado de hidratación/hidroxilación de la 

superficie, la cristalinidad, etc. es fundamental para interpretar los procesos 

fisicoquímicos involucrados en la remoción de conta minantes. Dos de las formas 

comerciales mÆs populares del TiO2 son Aeroxide P25 (P25) producido por la compaæía 

alemana Evonik (ex Degussa) y UV-100 producido por Hombikat. Ambos fueron 

utilizados en la presente Tesis y sus principales propiedades fisicoquímicas se resumen 

en la Tabla 1.2. 

 

Tabla 1.2. Propiedades físicas de los fotocatalizadores utilizados para la remoción de 

Cr(VI) en presencia de Cit. [37�39]. 

Muestra 

Tamaæo de 

partículas 

(nm) 

Superficie 

específica 

(m2 g-1) 

Fases cristalinas 

P25 30 - 90 50 

Anatasa 80% (73-85%) 

Rutilo 20% (14-17%) 

Amorfo 0% (0-13 %) 

UV-100 5 - 13 290 - 352 
Anatasa 100% (86%) 

Amorfo 0% (14%) 

 

El P25 es la versión comercial mÆs utilizada del TiO2 y de mayor actividad 

fotocatalítica en la mayoría de los sistemas estudiados, que incluso es utilizado como 

referencia al comparar la actividad fotocatalítica de diversos fotocatalizadores. Su 

mayor actividad estaría asociada la coexistencia de dos fases cristalinas distintas en una 

misma partícula, lo que favorecería la separación d e los portadores de carga [40] 

concentrando los huecos en la fase rutilo y los electrones en la fase anatasa [41]. 

Por su parte, el UV-100 se compone œnicamente de la fase anatasa y posee un 

tamaæo de partícula pequeæo. El reducido tamaæo de partícula y baja cristalinidad le 

confieren por un lado una menor capacidad de separación de cargas y, por otro, una 

1.3.1.3 Tipo de fotocatalizador
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elevada Ærea superficial. Esta características se contrapesan para dar una elevada 

eficiencia fotocatalítica, que en ocasiones puede ser superior a la del P25 [38,42].  

 

Las velocidades iniciales de reacción fotocatalític a crecen proporcionalmente con la 

masa del catalizador hasta alcanzar un valor límite. Este límite depende especialmente 

de la naturaleza del SC, del compuesto a ser tratado y de la geometría del reactor 

fotocatalítico. A pesar de ello, una elevada concentración del catalizador pueden 

producir un efecto de pantalla y la disminución de la eficiencia fotocatalítica. En 

general, la concentración óptima de catalizador que  asegura una eficiente absorción de 

fotones para P25, se encuentra en el rango 0,1 a 5,0 g L-1 [43].  

 

La velocidad de reacción en los procesos FH es depe ndiente de la intensidad de 

iluminación. A bajas intensidades, la velocidad de reacción es directamente 

proporcional a la intensidad de irradiación. A mayo r intensidad, el orden cambia de 1 a 

0,5, indicando que el aprovechamiento de los fotones disponibles pasa a estar limitado 

por la velocidad de recombinación de los pares e BC
�  y hBV

+ [44]. Cuando la intensidad 

de irradiación es aœn mÆs elevada, la cinØtica se vuelve de orden cero con respecto a la 

intensidad de la luz [44].  

 

El pH de la solución determina tanto la carga en la  superficie del semiconductor 

como la especiación del sustrato a ser transformado.   

La acidez superficial de los óxidos proviene del ti po y concentración de grupos 

hidroxilo en superficie. El punto de carga cero, el pH al cual la superficie del catalizador 

se encuentra sin carga, tiene valores para el TiO2 entre 6,0 y 6,5 [45,46]. Por encima y 

por debajo de este valor, el catalizador se encuentra negativa- o positivamente cargado, 

respectivamente. 

Los hidroxilos bÆsicos son de fundamental importancia para la actividad 

fotocatalítica dado que son aceptores de hBV
+ y forman radicales HO• que actœan como 

mediadores en los procesos de fotooxidación. Por ot ro lado, los sitios superficiales con 

1.3.1.4 Concentración de catalizador  

1.3.1.5 Intensidad de radiación

1.3.1.6 pH
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alta acidez favorecen, en algunos casos, la adsorción, y son mejores trampas para los 

huecos.  

El pH no modifica el valor de Eg del TiO2, pero afecta al valor de la energía de la 

banda de conducción ( EC), el cual disminuye aproximadamente 59 mV por unidad de 

pH, de acuerdo con la siguiente ecuación [47]:  

 

EC�pH�= EC�pH0�-0,059pH  (1.17) 

�
Dado que el valor de Eg se mantiene constante, el valor de la energía de la banda de 

valencia (EV) se modifica en forma equivalente a EC. Por supuesto, el pH afecta tambiØn 

el potencial redox de algunas semirreacciones de reducción y la fuerza impulsora de las 

reacciones redox en fase heterogØnea puede variarse en algunos casos por modificación 

del pH. 

 

La FH tambiØn es una tecnología prometedora para la purificación de contaminantes 

en fase gaseosa [45,48] y ofrece una serie de ventajas respecto de las tØcnicas 

tradicionales para la remoción de algunos microorga nismos [49]. Las fotorreacciones 

bajo irradiación UV ocurren a velocidades medibles,  y a temperatura ambiente y presión 

atmosfØrica, pueden llevar a los contaminante a muy bajas concentraciones (del orden 

las ppbv) [50].  

La FH permite la descomposición de un amplio espect ro de compuestos orgÆnicos 

volÆtiles con mœltiples funcionalidades químicas, incluyendo varios que no son 

eficientemente eliminables por otros mØtodos. Por ejemplo, el formaldehído no se 

elimina de manera eficiente por mØtodos basados en adsorción [51]. A su vez, la FH con 

TiO2 tambiØn ha sido exitosamente utilizada en la remoción de NO x [52�54], como se 

verÆ en el Capítulo 6.  

La FH en fase gaseosa puede dividirse en seis pasos elementales de transferencia de 

masa que se producen en serie: 1) advección (transpo rte de los contaminantes a travØs 

de una corriente gaseosa), 2) difusión externa de l as especies de reactivos a travØs de la 

capa externa del catalizador, 3) adsorción sobre la  superficie del catalizador, 4) la 

reacción química en la superficie del catalizador, 5) desorción de productos de reacción, 

y 6) difusión de los productos hasta alcanzar nueva mente la corriente gaseosa principal. 

(Figura 1.5). 

1.3.1.7 FotocatÆlisis heterogØnea en fase gaseosa
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Figura 1.5. Esquema de procesos elementales de transferencia de masa involucrados 

en la remoción de contaminantes en fase gaseosa por  FH. Adaptado de [49]. 

 

Como en el caso de la FH en fase acuosa, la oxidación del contaminante puede 

proceder por ataque de huecos o de radicales HO• como lo muestran las ecuaciones 1.1, 

1.3, 1.4 y 1.7 [49]. De acuerdo con varios autores, para que la actividad en la fase 

gaseosa sea sostenible, es necesario un cierto porcentaje de humedad relativa en el 

sistema, de modo que molØculas de agua se adsorban continuamente sobre la superficie 

del semiconductor y generen HO•. En un sistema completamente seco, el 

fotocatalizador emplearía el agua superficial preexistente para generar los radicales HO� 

hasta su consumo total, con la consiguiente declinación de la reactividad.  

La oxidación fotocatalítica en fase gaseosa depende  de factores tales como la 

humedad relativa (HR) [5,55,56], la carga de fotocatalizador (cuando es retenido en 

soportes inertes), el tiempo de residencia (�), el contaminante a remover en el 

fotorreactor, y la longitud de onda de irradiación [57,58]. 

 

1.3.2 Uso de nanopartículas de hierro cerovalente para tratamiento de 

contaminantes 

La remoción de especies tóxicas con hierro cerovale nte (ZVI) es una tecnología cada 

vez mÆs usada para el tratamiento de diversos contaminantes en aguas y suelos [59]. En 

las œltimas dos dØcadas, se ha demostrado que el ZVI es una alternativa eficiente y de 

bajo costo económico y ambiental para la eliminación  de una amplia gama de 

contaminantes como metales, metaloides, nitratos y compuestos halogenados [60�65]. 

MÆs recientemente, el uso del material nanoparticulado, nZVI, demostró ser una versión 

prometedora y mÆs eficiente de esta tecnología [66�69], y la permeabilidad y movilidad 
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en suelos de estos materiales han permitido el desarrollo de tØcnicas de tratamiento de 

contaminantes in situ por inyección directa [70,71]. 

El hierro metÆlico es un agente reductor moderado que en medio acuoso es capaz de 

reaccionar con muchos contaminantes de interØs ambiental como Cr(VI) o UO2
2+ para 

producir compuestos menos tóxicos o fÆcilmente separables (Tabla 1.3). En el caso de 

los metales pesados, los productos formados son comœnmente retenidos en la superficie 

ya sea por coprecipitación o adsorción, pudiendo se r separados junto con el material de 

remoción.  

  

Tabla 1.3. Potencial de reducción estÆndar respecto del electrodo estÆndar de 

hidrógeno (EEH) para especies de hierro en medio Æcido y contaminantes de interØs.  

Semireacción de reducción E0 (V) (EEH) 

Fe2+ + 2 e�  → Fe0 �0,44  

2 H+ + 2 e�  → H2 0,00 

UO2
2+ + 2 e�  → UO2 0,27 

Cu2+ + 2 e�  → Cu0 0,33 

C2Cl4 + H+ + 2 e�  → C2HCl3 + Cl�  0,59 

O2 + 2H+ + 2 e�  → H2O2 0,70 

Fe3+ + e�  → Fe2+ 0,77 

O2 + 4 H+ + 4 e�  → 2 H2O 1,23 

NO3
�  + 6 H+ + 5 e�  → ‰ N2 + 3 H2O 1,25 

Cr2O7
2�  + 14 H+ + 6 e�  → 2 Cr3+ + 7 H2O 1,33 

 

Por otro lado, el Fe0 es inestable en medio acuoso, y reacciona rÆpidamente para dar 

lugar al proceso de corrosión. Por este motivo, las  nZVI se presentan usualmente con 

una estructura de tipo core-shell con un nœcleo formado por Fe0 y un capa externa de 

óxidos de hierro (CEOFe) [72�74] de composición var iable y dependiente de la forma 

de síntesis [66,72,74,75]. La CEOFe funciona, por un lado, como protección para el 

nœcleo de Fe0, pero tambiØn como superficie de adsorción para contaminantes y 

participa en los fenómenos de transferencia de carg a en el caso de mecanismos 

reductivos [76].  

La corrosión del Fe 0 permite tambiØn su utilización en la remoción de c ontaminantes 

por oxidación. El Fe 0 puede reaccionar con O2 disuelto para dar agua oxigenada y Fe2+, 
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que son los reactivos necesarios para generar radical HO• en lo que constituye la base 

del proceso Fenton (ecuaciones 1.18 y 1.19) [65]. 

 

Fe0 + O2 + 2 H+ → Fe2+ + H2O2 (1.18)  

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO• + OH�  (1.19)  

 

El proceso Fenton fue inicialmente propuesto en fase homogØnea, pero tambiØn 

puede producirse en la superficie de óxidos de hier ro. 

 

La composición de la CEOFe se presenta de manera com pleja y variable debido a la 

sutil influencia de diversos factores fisicoquímicos involucrados en su formación (pH, 

temperatura, fuerza iónica, presencia de Cl � , etc.) [74,77]. En líneas generales, la 

CEOFe puede describirse como un delgado filme poroso de óxidos y oxihidróxidos 

mixtos de Fe2+ y Fe3+ de baja cristalinidad (Figura 1.6) [76].  

 

 

Figura 1.6. (a) Representación grÆfica de una nanopartícula de hierro cerovalente; 

(b) visión ampliada de la capa externa de óxidos de  hierro en medio acuoso. 

 

La CEOFe suele ser de unos pocos nanómetros de espe sor y por ello no es posible la 

formación de dominios cristalinos extendidos, efect o que se acentœa en el caso de las 

nanopartículas.  

En la Tabla 1.4 se presentan algunas características de los óxidos cristalinos mÆs 

relevantes para los sistemas estudiados.  

1.3.2.1 Composición y estructura de la CEOFe 

(a) (b) 
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Tabla 1.4. Algunas características de óxidos de hierro cristal inos bulk [76,78]. 

Óxido Fórmula Estructura Eg (eV) � (nm) 

Hematita �-Fe2O3 Trigonal 2,2  563 

Lepidocrocita �-FeOOH Ortorrómbica 2,1 590 

Goethita �-FeOOH Ortorrómbica 2,06 602 

Maghemita �-Fe2O3 Cœbica 2,03 611 

Ferroxihita �-FeOOH Hexagonal 1,94 639 

Wüstita FeO Cœbica  1,0  1240 

Magentita Fe3O4 Cœbica 0,1 12400 

 

Algunos autores, extendiendo la descripción utiliza da para Fe0 macroscópico o bulk 

[77] describen a la CEOFe como compuesta por bloques estancos de FeO�Fe 3O4�

FeOOH [74,79] (ver Tabla 1.4). Si bien esta descripción es œtil para  modelar la 

composición de la CEOFe, la bibliografía es diverge nte a la hora de identificar las fases 

que componen a dicha capa externa antes de la remoción de contaminantes. Sin 

embargo, hay cierto acuerdo en que hacia el exterior de la CEOFe hay una creciente 

relación Fe 3+/Fe2+ [73], es decir, hacia el exterior se tiene una CEOFe mÆs oxidada. 

TambiØn se ha visto que mÆs cerca del nœcleo las fases corresponden a óxidos de hierro 

mientras que el exterior de las nZVI se vuelve mÆs rico en oxihidróxidos [80,81]. 

Mielczarski y col. [81] y Manning y col. [82] analizaron por medio de XPS la superficie 

de hierro cerovalente micromØtrico y nanoparticulado, respectivamente. En ambos 

estudios, los autores encuentran que, en el anÆlisis de la región O 1s de los materiales 

puros, predominan los picos correspondientes a ≡OH y ≡O-, mientras que luego de ser 

expuestos al agua, los picos predominantes corresponden a ≡OH y aparece un pico 

correspondiente a ≡OH2. Ambas tendencias cobran sentido en medio acuoso, donde la 

presencia de O2 disuelto permite establecer un gradiente creciente de potencial desde el 

interior conformado fundamentalmente por Fe0 hacia el exterior de la misma. 

Como es sabido, la estructura cristalina de un sóli do es determinante para su 

estructura electrónica y, con ella, las propiedades  elØctricas, magnØticas y ópticas. Los 

óxidos de hierro puros, con excepción de la magneti ta, son semiconductores y presentan 

energías de band gap entre 1,0 y 2,2 eV (Tabla 1.4). Sin embargo, esos valores 

corresponden a los materiales bulk. Dada la breve extensión de la CEOFe y la baja 

estructura cristalina de los óxidos desarrollados s obre la superficie de las nZVI, es de 
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esperar una estructura electrónica mÆs compleja, con elevada presencia de defectos que 

introducen niveles de energía en la zona del band gap. 

Finalmente, la mayoría de los óxidos de hierro y el  mismo Fe0 presentan magnetismo 

permanente, lo cual da lugar a la posibilidad de separación de las nanopartículas por 

medio de imanes una vez finalizado el proceso de remoción. 

 

La CEOFe y su composición influyen en la estabilida d acuosa de las suspensiones de 

nZVI. La carga superficial de las nanopartículas de hierro estÆ determinada por los 

equilibrios Æcido-base en que pueden involucrarse los óxidos superficiales. A partir de 

medidas de potencial z (�) en función del pH, se determinó que el punto isoe lØctrico es 

generalmente cercano a 7, pero siempre entre 6 y 9 [69,75], coincidentemente con los 

valores encontrados para óxidos de hierro en soluci ón [78]. Esto implica que para 

valores de pH � 7 es de esperar que la CEOFe se encuentre cargada positivamente, y 

negativamente por encima de dicho valor.  

Por su parte, la variación del pH tambiØn puede ejercer una notable influencia en la 

disolución de las nanopartículas. Scott y col. hici eron un minucioso estudio de la 

solubilidad de nZVI en función del pH, encontrando que los perfiles eran similares a los 

obtenidos para hierro bulk, pero con valores de solubilidad mayores para cada punto de 

pH debido a la inestabilidad propia del carÆcter nanomØtrico [69]. En líneas generales, 

la solubilidad de las nZVI decrece de manera sostenida hasta pH 5,5 para luego 

mantenerse estable.  

 

La comparación teórica del volumen de productos de corrosión del hierro muestra 

que los óxidos mÆs externos suelen ser menos densos [83] y de estructura menos 

ordenada. Esta composición, por un lado, otorga a l as nZVI una alta superficie de 

adsorción para diversos contaminantes, pero tambiØn permite la protección del Fe 0 en su 

interior dificultando el acceso de H2O y O2 necesarios para la corrosión del material. 

Noubactep y col. [84], sin embargo, establecen una clara diferencia entre los óxidos de 

hierro puros y los formados en la CEOFe. Mientras los primeros solamente se 

comportan como adsorbentes, con excepción de la mag netita que es levemente 

reductora, los œltimos son óxidos activos. Es decir, la CEOFe se va transformando a 

1.3.2.2 Estabilidad en agua e influencia del pH

1.3.2.3 La CEOFe como barrera física
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medida que se produce la remoción de contaminantes, pudiendo cambiar su 

composición de fases, su tamaæo o incluso su composición química al incorporar los 

productos de remoción por coprecipitación [79].  

La barrera física constituida por la CEOFe, por otra parte, es sensible a las 

condiciones de pH externas. Los óxidos formados pue den disolverse a valores de pH 

Æcido, permitiendo nuevamente el acercamiento entre el Fe0 y los contaminantes en 

solución, así como el reinicio del proceso de corros ión que podría llevar eventualmente 

a la disolución completa de las nZVI. 

 

A pesar de las diferencias que existen entre materiales bulk y nanoparticulados, la 

CEOFe formada sobre la superficie de los electrodos macroscópicos de hierro es 

equivalente en ambos casos: unas cuantas capas atóm icas de ancho, baja cristalinidad y 

formada por diversas fases de hierro que combinan ó xidos y oxihidróxidos de Fe 2+ y 

Fe3+ [72,75,85�87].  

La transferencia de electrones desde el nœcleo de Fe0 hacia compuestos en solución 

puede ocurrir de manera directa por efecto tœnel (directo o resonante) [25,88] o indirecta 

a travØs de la CEOFe [73].  

Como ya fuera seæalado, los óxidos e hidróxidos que  componen la CEOFe son 

semiconductores poco cristalinos y, por lo tanto, es esperable la presencia de estados 

localizados en la zona interbanda [13]. Diversos autores intentaron modelar la estructura 

electrónica de la CEOFe [85,86,88], y un esquema re presentativo de la misma puede 

verse en la Figura 1.7. De acuerdo con Scherrer y col. [76], la elevada densidad de 

estados localizados en la zona interbanda facilita la transferencia de electrones ya que 

pueden actuar como donores durante el proceso de electron hopping (tuneleo) [85,86].  

 

1.3.2.4 Transporte de electrones a travØs de la CEOFe
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Figura 1.7. Esquema de estructura de bandas de sólidos poco cri stalinos. Adaptado 

de [88]. 

 

Por otra parte, la oxidación de Fe 2+, estructural o adsorbido, en la superficie de las 

nZVI (�Fe(II)) ha sido reportada como fundamental para la transferencia de electrones 

[76,89], siendo el primer punto de transferencia de electrones entre nZVI y 

contaminantes en superficie (por ejemplo, iones metÆlicos). De acuerdo con los 

potenciales de reducción en la Tabla 1.3, es posibl e la regeneración de Fe 2+ por 

comproporción entre Fe 3+ y Fe0 (ecuaciones 1.20 y 1.21), manteniØndose de esta forma 

la reactividad de las nZVI [90].  

 

Mn+ + �Fe(II) � M (n-1)+ + �Fe(III)  (1.20) 

Fe0 + 2 �Fe(III) → 3 �Fe(II)  (1.21) 

  

El efecto de la luz UV-Vis sobre materiales basados en hierro cerovalente ha sido 

reportado como beneficioso en tratamientos oxidativos de colorantes [91�94]. La 

irradiación con luz UV aumenta la eficiencia de pro cesos tipo Fenton (ecuaciones 1.18 y 

1.19) al transformarlos en procesos de tipo foto-Fenton, lo cual permite la recuperación 

de Fe2+ al mismo tiempo que se produce un radical HO• adicional [21] (ecuación 1.22). 

 

1.3.2.5 Efecto de la irradiación bajo luz UV- Vis sobre las reacciones 

con materiales basados en hierro cerovalente 
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[Fe(OH)]2+ + h� → Fe2+ + HO•     (1.22) 

 

En la sección 1.3.2.1 se hizo referencia al carÆcter semiconductor de la mayoría de 

los óxidos de hierro. De acuerdo a los valores de l a Tabla 1.4, su uso como 

fotocatalizadores es una opción atractiva debido a que la activación se daría por luz 

visible [85,86,95]. Sin embargo, la baja movilidad de los portadores de carga, reducida 

distancia de difusión de los huecos y rÆpida recombinación de los pares e BC
� /hBV

+ hacen 

a estos óxidos poco eficientes para procesos fotoca talíticos [95�97]. Adicionalmente, la 

luz puede promover la fotodisolución [98�100] de di chos óxidos en medio acuoso, que 

es una de las características indeseadas para un fotocatalizador ideal (sección 1.3.1.1). 

En la presente Tesis se ha estudiado el efecto de la irradiación UV-Vis sobre la 

remoción de Cr(VI) y sus resultados. Algunos antece dentes adicionales serÆn discutidos 

en el Capítulo 3. 

 

1.3.3 Plasma no tØrmico 

El plasma es considerado el cuarto estado de la materia, y contiene iones y electrones 

libres (gas elØctrico). Puede generarse tØrmicamente o por descarga elØctrica o 

bombardeo de un gas con un haz de electrones de alta energía (alrededor de 10 eV). 

El plasma no tØrmico es una buena fuente de especies reactivas altamente reductoras 

y oxidantes, como O(3P), HO•, N, H, NH, CH, O3, O2(
1	), los propios electrones de 

plasma, etc. El mØtodo presenta mœltiples aplicaciones: remoción de SO x y NOx de 

gases de escape, descomposición de hidrocarburos al ifÆticos y alifÆticos halogenados, 

tratamiento de COVs en suelos y aguas subterrÆneas (previa transferencia a la fase 

vapor por bombeo), tratamiento de sólidos contamina dos con COVs [101], así como 

tambiØn para remoción de COVs y CAVs en fase gaseosa [102]. La tØcnica no genera 

subproductos tóxicos, como dioxinas o furanos, oper a a presiones y temperaturas 

cercanas a la ambiente y no requiere combustible ni catalizadores. El dominio de la 

tØcnica ha permitido el desarrollo de purificadores de aire de tamaæo reducido que 

permitirían la remoción de bacterias, virus, COVs y  CAVs. Si bien la formación de 

ROS es parte de su principio de funcionamiento, un elevado tiempo de vida de estas 

especies en fase gaseosa o la generación de materia l particulado supone un riesgo a la 

salud que merece ser analizado. 
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1.3.4 UV/O3  

En fase acuosa, la fotólisis de O 3 produce H2O2 y O2 (ecuación 1.23); el H 2O2, a su 

vez, puede fotolizarse para generar radicales HO• (ecuación 1.24) [21]. 

 

O3 + h� (254 nm) + H2O → H2O2 + O2 (1.23) 

H2O2 + h� (254 nm) → 2 HO• (1.24) 

 

En fase gaseosa, la irradiación de aire con luz de 185 nm permite la formación de O 3 

[3] (ecuaciones 1.25 - 1.27).  

 

O2 + h� (185 nm) → O(1D) + O(3P)  (1.25) 

O(1D) + M → O(3P) + M (M = O2 o N2) (1.26) 

O(3P) +  2 O2 → O3 + O2 (1.27) 

 

Similarmente a lo que sucede en agua, la formación de HO• es consecuencia de la 

fotólisis del O 3, pero tambiØn pueden generarse por fotólisis directa de vapor de agua 

(ecuaciones 1.28 - 1.30) [58]. 

 

O3 + h� (254 nm) → O2 (
1	g) + O(1D)  (1.28) 

O(1D) + H2O → 2 OH• (1.29) 

H2O + h� (254 nm) → H• + OH• (1.30) 

 

La fotólisis del O 3 se realiza usualmente utilizando lÆmparas de vapor de mercurio de 

media o baja presión, y los reactores diseæados a este efecto deben contar con paredes o 

ventanas de cuarzo para permitir el paso de la radiación. La ventaja de esta tØcnica es 

que ademÆs del O3 (
254 = 3300 M-1 cm-1) y H2O2 (
254 = 18,6 M-1 cm-1), otras especies 

pueden absorber los fotones. Si los contaminantes pueden fotolizarse directamente, este 

proceso mejora la eficiencia de destrucción oxidati va [21].  

La combinación del proceso UV/O 3 con la fotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 genera 

caminos adicionales para la generación de especies altamente oxidantes, segœn 

establecen las ecuaciones 1.31 - 1.36. 

 

eCB
�  + O2 → O2

•� (1.31) 
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eCB
�  + O3 → O•�  + O2

 (1.32) 

O2
•�  + O3 → O2 + O3

•� (1.33) 

O3
•�  → O2 + O•� (1.34) 

O2
•�  + O3 → O2 + O3

•� (1.35) 

O3
•�  + H2O → HO• + HO�  + O2

 (1.36) 

 

1.4 Contaminantes modelo en fase acuosa  

1.4.1 Cromo  

El cromo es un metal pesado que se aplica en un gran nœmero de procesos 

industriales, como la galvanoplastia y otros procesos de acabado de metales, procesos 

electrónicos, pigmentos y pinturas, etc. Se utiliza  ampliamente en aleaciones ferrosas y 

no ferrosas, en refractarios, y en productos químicos. El cromo aumenta la dureza de 

una aleación, la fluencia y resistencia al impacto y resistencia a la corrosión, oxidación 

y desgaste [103,104].  

Las aleaciones de cromo en metales ferrosos, principalmente los aceros inoxidables, 

representan la mayor parte del consumo, aunque tambiØn es utilizado en aleaciones no 

ferrosas, incluyendo las basadas en Ni, Fe-Ni, Co, Al, Ti y Cu. En aleaciones con Ni, 

Fe-Ni, y Co, el Cr se utiliza para oxidar la superficie y evitar la corrosión por deposición 

de solidos mixtos insolubles que forman una película pasivante [104].  

La mayor cantidad de productos químicos a base de cromo se emplean en pinturas y 

tintas, curtido del cuero, inhibición de la corrosi ón del metal, lodos de perforación, 

colorantes textiles, catalizadores, preservación de  madera y tratamiento de aguas 

(determinación de la demanda química de oxígeno, DQ O). Se estima que la producción 

global de cromo es de 6 ×  106
 toneladas anuales a partir de cromita; los principales 

productores de cromo son Rusia, SudÆfrica y Zimbabwe [104].  

 

El Cr puede presentarse en la naturaleza en forma de iones, y se conocen especies 

acuosas de Cr con estados de oxidación +2, +3, +4, +5 y +6, libres o asociados a 

ligandos orgÆnicos. Sin embargo, las especies mÆs frecuentes en cuerpos de agua natural 

son Cr(VI) ó Cr(III), cuya concentración relativa de pende de la concentración de O 2 y 

del pH. En la Figura 1.8 se muestra el diagrama de Pourbaix correspondiente a una 

concentración total de cromo de 10 -6 M. 

1.4.1.1 Especies de Cr en sistemas acuosos
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Figura 1.8. Diagrama de Pourbaix del Cr para una concentración  total de 10-6 M a 25 

°C [105]. 

 

De las dos especies de Cr mÆs abundantes en agua, el Cr(VI) es la que reviste mayor 

peligrosidad. El Cr(VI) es un agente oxidante fuerte que descompone a la mayoría de 

las sustancias orgÆnicas dando Cr(III), y es termodinÆmicamente inestable en agua ya 

que su potencial de reducción estÆndar en medio Æcido (E0
(Cr2O4

2-/Cr3+) = 1,36 V) es 

superior al del O2 disuelto (E0
(O2/ H2O) = 1,23 V). Como puede verse en la Figura 1.8, 

este comportamiento se conserva para valores de pH mayores. Sin embargo, el elevado 

sobrepotencial para la oxidación del agua le confie re al Cr(VI) estabilidad cinØtica 

[106].  

El Cr(VI) es carcinogØnico y su toxicidad estÆ asociada con la formación de radicales 

libres altamente oxidantes durante su reducción int racelular a Cr(III) [107]. Por otra 

parte, el Cr(VI) forma  oxoaniones solubles a todo valor de pH (ecuaciones 1.37 a 1.39), 

por lo que presenta una elevada movilidad hídrica y puede dispersarse rÆpidamente 

desde su punto de vertido [108]. Por esta razón, ta nto la organización mundial de la 
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salud (OMS) como el código alimentario argentino (C AA) establecen un límite de 0,05 

mg L-1 en agua potable [109,110].  

 

H2CrO4 ↔ H+ + HCrO4
− K1 = 10-0.75 (1.37) 

HCrO4
− ↔ H+ + CrO4

2− K2 = 10-6.45 (1.38) 

2 HCrO4
− ↔ Cr2O7

2− + H2O
 K3 = 102.2 (1.39) 

 

La Figura 1.9 muestra un diagrama de especiación si mplificado para Cr(VI) a 

concentración total de 10 -6 M. 

 

 

 

Figura 1.9. Diagrama de especiación para Cr(VI) (10 -6 M). Las líneas verticales 

muestran el rango de pH usual en aguas naturales. Adaptado de [108]. 

 

El Cr(III), por su parte, es la forma termodinÆmicamente estable del cromo en agua y 

es insoluble a valores de pH por encima de 5,5 [108,111], por lo que su concentración 

en aguas naturales es usualmente baja. Es considerado un elemento esencial en la 

nutrición animal y vegetal, aunque no se conocen co n exactitud sus funciones. Algunos 
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de sus complejos parecen participar en la potenciación de la acción de la insulina [112], 

por lo que se los ha denominado "factor de tolerancia a la glucosa". La ingesta diaria 

recomendada de Cr(III) para humanos es de 50-200 �g día-1 [113].  

Dadas las características de las especies de cromo mencionadas, las tØcnicas 

convencionales de remoción de Cr(VI) buscan su redu cción a Cr(III) seguida de una 

separación por precipitación a pH neutro. Los PARs aplicados para la remoción de 

dicho contaminante tambiØn se basan en el mismo principio, es decir, remoción de 

Cr(VI) por reducción a Cr(III), como se verÆ en los Capítulos 2, 3 y 4 de esta Tesis. 

 

1.4.2 Nitrato (NO3
� )  

El nitrato es un nutriente esencial para la síntesis de proteínas en plantas y es 

formado y retenido de manera natural como producto de los procesos de fijación de 

nitrógeno gaseoso y la nitrificación. La fijación d e nitrógeno depende de la actividad de 

ciertas bacterias procariotas conocidas como diazót rofos que transforman el N2 

atmosfØrico en amoníaco (NH3), mientras que la nitrificación comprende la 

transformación del NH 3 formado a nitrito (NO2
� ) y posteriormente a nitrato (NO3

� ) en 

un proceso tambiØn mediado por bacterias [114]. Sin embargo, la actividad humana ha 

aumentado de manera considerable la ocurrencia de NO3
�  en suelos y aguas 

superficiales o subterrÆneas, así como tambiØn en la distribución de todas las especies 

nitrogenadas [115].  

La principal fuente antrópica de nitrato en el agua  es a partir de su uso en la 

agricultura, especialmente en fertilizantes, pero hay contribuciones adicionales de los 

sistemas de alcantarillado, estiØrcol, efluentes de los sistemas sØpticos, etc.  

La ingesta de nitrato puede causar metahemoglobinemia o cÆncer de estómago, 

siendo los niæos la población con mayor riesgo de adquirir el "síndrome del bebØ azul" 

o cianosis. El nitrato no es en sí mismo perjudicial para la salud, pero una vez 

incorporado por agua de bebida, las bacterias del tracto intestinal pueden transformarlo 

en NO2
� , que oxida al hierro de la metahemoglobina dificultando el transporte de O2 

[116]. Por esta razón, el CAA fija una concentració n permitida mÆxima en agua potable 

de 45 mg L-1 para NO3
� y de 0,1 mg L-1 para NO2

� [110]. Sin embargo, el NO2
�  es 

ambientalmente inestable en agua y puede ser transformado en NO3
�  por reacción con 

oxígeno disuelto. De ahí, la necesidad de desarrollar tecnologías para el tratamiento de 

nitrato.  
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Los tratamientos tradicionales mÆs utilizados para la eliminación de nitrato son la 

reducción catalítica [117], incluyendo nanomaterial es de hierro [71,118,119], reducción 

electroquímica [120], electrodiÆlisis, destilación, conversión a nitrógeno gaseoso por 

nitrificación/desnitrificación biológica [121], int ercambio iónico u ósmosis inversa 

[122]. Muchas de estas tecnologías tradicionales buscan la reducción de nitrato para 

transformarlo en N2, que es ambientalmente inocuo. Sin embargo, durante la reducción 

de nitrato en agua se puede dar lugar a la generación de varias formas reducidas, como 

NO2
� , hidroxilamina (NH2OH), hidracina (N2H4), o amonio NH4

+. Entre ellos, NO2
�  y 

NH4
+ son los de mayor interØs debido a su relativa estabilidad en agua. La peligrosidad 

del nitrito fue anteriormente mencionada, y el amoníaco (NH4
+ + NH3), si bien no es de 

importancia directa para la salud humana en las concentraciones que pueden esperarse 

en el agua potable, afecta las propiedades organolØpticas del agua de bebida y es 

nutriente esencial en la proliferación bacteriana. Por ello, el CAA establece un límite 

mÆximo en agua de 0,2 mg L-1 [110]. 

En la Figura 1.10 se presenta el diagrama de Latimer correspondiente al nitrógeno. 

 

 

Figura 1.10. Diagrama de Latimer para nitrógeno en medio Æcido (pH 0) y medio 

bÆsico (pH 14). Los potenciales estÆn en V y referidos a EEH. Adaptado de [123]. 

 

1.5 Contaminantes modelo en fase gaseosa 

1.5.1 Óxidos de nitrógeno 

Los óxidos de nitrógeno en fase gaseosa (NO y) son una amplia gama de compuestos 

químicos de interØs ambiental como óxido nítrico (NO), dióxido de nitrógeno (NO 2), 

NO3
� N2O4 HNO2 NO N2O N2 NH3OH+ N2H5

+ NH4
+

+5 +4 +3 +2 +1 0 -1 -2 -3

0,803 1,07 0,996 1,59 1,77 -1,87 1,41 1,275

1,25 -0,23

0,94 1,297 -0,05 1,35

NO3
� N2O4 NO2

� NO N2O N2 NH2OH N2H4 NH3

-0,86 -0,867 -0,46 0,79 0,94 -3,04 0,73 0,1

0,25 -1,16

0,01 0,15 1,05 0,42

pH 0

pH 14
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Æcido nítrico (HNO3), nitrato de peroxiacetilo (PAN), Æcido nitroso (HONO), nitratos 

orgÆnicos, etc. Entre ellos, los llamados NOx (NO + NO2) son los óxidos de nitrógeno 

de mayor relevancia emitidos por procesos antropogØnicos [3]. La proporción de NO y 

NO2 emitidos depende de las condiciones de combustión pero generalmente el 90% de 

los NOx provenientes de la actividad humana estÆn compuestos por NO [124].  

Las fuentes naturales de NOx, en particular de óxido nítrico, incluyen los ince ndios y 

rayos, así como la producción de NO durante la nitr ificación, desnitrificación y 

descomposición de NO 2
�  en suelos [3].  

Los NOx provenientes de la actividad humana son generados por la reacción de N 2 y 

O2 en el aire durante procesos de combustión a altas temperaturas, y las dos principales 

fuentes de emisión son los vehículos a base de comb ustibles fósiles y fuentes fijas de 

combustión, como centrales elØctricas y calderas industriales [125]. Sin embargo, 

tambiØn pueden ser encontrados en ambientes internos como consecuencia del uso de 

cocinas y calefacción a gas o incluso como consecue ncia del consumo de tabaco [126].  

En presencia de oxígeno atmosfØrico, el NO puede transformarse lentamente en NO2 

que, a su vez, en presencia de luz, reacciona con COVs formando una amplia gama de 

compuestos perjudiciales para la salud, cuyo conjunto es conocido como smog 

fotoquímico: material particulado (MP), O3, especies reactivas de oxígeno (ROS) y 

otros óxidos de nitrógeno altamente tóxicos como HO NO o PAN. La formación de 

smog se vuelve un proceso de interØs para la salud pœblica principalmente en Æreas 

urbanas, donde la emisión de NO x y COVs es mÆs elevada debido al uso de 

combustibles fósiles. Ésta constituye entonces una vía indirecta por la que los NOx 

pueden afectar la salud, ya que el material particulado es frecuentemente asociado a 

edemas pulmonares y cÆncer de pulmón, y tanto el O3 como las ROS estÆn asociados 

con el stress oxidativo celular, que deriva en la formación de c Ølulas cancerosas [127]. 

Los NOx tambiØn participan en la formación de lluvia Æcida y en la destrucción de la 

capa de ozono en latitudes altas desde la primavera al otoæo [128]. 

La exposición directa a NO x genera efectos nocivos sobre la salud, 

fundamentalmente vinculados a afecciones pulmonares. De acuerdo con la OMS, el 

NO2 es la especie que reviste mayor peligrosidad por exposición directa, y estudios 

experimentales en animales y humanos indican que el NO2 genera alta reactividad en 

bronquios y aumenta la susceptibilidad a infecciones pulmonares bacterianas y virales 

[129].  
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En función de la toxicidad directa e indirecta asoc iada a los NOx, la OMS establece 

como valores guía para la exposición a NO 2 una media anual de 40 �g m-3 

(aproximadamente 20 ppbv) y una media diaria de 200 �g m-3 (~ 100 ppbv). 

Los mØtodos tradicionales para la remoción de NOx se dividen en primarios y 

secundarios. Los mØtodos primarios tienen lugar directamente en la zona de combustión 

en la que se generan los NOx, e intentan disminuir la emisión de estos contamina ntes. 

Para ello, se usan diferentes estrategias que intentan limitar la reacción de O 2 y N2 

durante la combustión, como reducir el tiempo de re sidencia de los reactivos en la 

llama, la creación de zonas reductoras en la llama,  el control de la concentración de O 2 

en la combustión y la reducción de dispersión de te mperatura dentro de la llama de 

combustión [130]. Los mØtodos secundarios, por su parte, estÆn orientados a la 

remoción de NO x emitidos por las fuentes de combustión. Las dos es trategias 

principales son su reducción catalítica selectiva, que permite formar N2 por reacción con 

NH3 (ecuación 1.40) y la oxidación a HNO 3, que es retenido por disolución en agua 

[130]. 

 

6 NO + 4 NH3 → 5 N2 + 6 H2O
 (1.40) 

 

Estos mØtodos tradicionales son aœn objeto de permanente investigación y desarrollo, 

aunque la oxidación fotocatalítica de NO x constituye una alternativa interesante y 

promisoria para su remoción. Por este motivo, es ne cesario un estudio profundo de los 

mecanismos involucrados en la oxidación de NO x en procesos fotocatalíticos para el 

desarrollo de tecnologías eficientes y ambientalmente amigables. 

 

1.5.2 COVs y CAVs  

La denominación compuestos orgÆnicos volÆtiles (COVs) hace referencia a un 

conjunto de sustancias orgÆnicas con alta presión de vapor en condiciones normales de 

presión y temperatura. El tØrmino CAVs utilizado en esta Tesis hace referencia a un 

conjunto específico de COVs que son las cetonas y aldehídos volÆtiles. Esta distinción 

estÆ asociada simplemente a las tØcnicas analíticas para su cuantificación que serÆn 

detalladas en el Capítulo 5. 

La lista de compuestos abarcados en esta definición  es amplia y a veces puede estar 

sujeta a ciertas variaciones, pero la lista de COVs publicada por la OMS en su 
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comunicado de 1987 resulta una buena referencia, ampliamente citada en la literatura 

específica [131]. Los COVs son considerados contaminantes fundamentalmente de 

ambientes internos, donde su concentración es hasta  10 veces superior que la encontrada 

en ambientes externos, y son emitidos por una amplia gama de productos. Los ejemplos 

mÆs comunes incluyen: pinturas y lacas, productos de limpieza, pesticidas, materiales de 

construcción y mobiliario, equipamiento de oficina (fotocopiadoras e impresoras, 

computadoras, líquidos correctores, etc.) adhesivos, marcadores permanentes y 

soluciones fotogrÆficas, entre otros [4,132]. Sin embargo, estos contaminantes tambiØn 

pueden ser emitidos como productos secundarios de la combustión de combustibles 

fósiles o incluso al cocinar. En la Tabla 1.5 se ex ponen los diferentes tipos de COVs y 

sus principales fuentes ambientales. 

 

Tabla 1.5. Clasificación de COVs y posibles fuentes de emisió n. Modificado de 

[133]. 

Tipo de COV Fuente  

Hidrocarburos alifÆticos y cíclicos 1, 2, 4, 5, 7, 9-11 

Hidrocarburos aromÆticos 1-7, 9, 11, 12 

Aldehídos 1-12 

Terpenos 1-4, 7-10 

Alcoholes 1-9, 11 

Ésteres 1, 2, 4, 7-9 

Halogenados 1, 2, 7, 11 

Glicoles, glicoØteres, glicoØsteres 1, 4, 7-9 

Cetonas 1-4, 6-12 

Siloxanos 11 

Alquenos 2, 7 

`cidos orgÆnicos 2, 3, 7-9, 11 

Éteres 9 

Otros COVs 1, 2, 4, 7, 11 

 

1: Edificios asentados, 2: edificios nuevos y renovados, 3: escuelas, 4: interiores de autos nuevos, 5: 

alfombras, 6: coberturas para pisos, 7: muebles de materiales a base de madera, 8: madera sólida, 9: 

pinturas, 10: productos de limpieza, 11: calentadores a gas y hornos elØctricos, 12: equipamiento de 

oficina. 
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Los COVs tienen graves efectos sobre la salud como consecuencia de la exposición 

crónica en ambientes internos. Usualmente estos com puestos se encuentran en 

concentraciones inferiores a los 50 �g m-3 [4,57,134]. Como se mencionara en la 

sección 1.5.1, los COVs son comœnmente tóxicos y ha n sido asociados al desarrollo de 

enfermedades respiratorias y son la causa de síndromes complejos como el ya 

mencionado Síndrome del Edificio Enfermo [5], pero tambiØn son incluso considerados 

carcinogØnicos, mutagØnicos o teratogØnicos [4]. Al mismo tiempo, su interacción 

fotoquímica con NOx o su reacción directa con O 3 ó ROS puede devenir en el desarrollo 

de material particulado o especies reactivas de oxígeno orgÆnicas de mayor estabilidad 

y, por lo tanto, de mayor peligrosidad [135].  

En la actualidad, las emisiones de COVs son controladas por medio de tØcnicas 

tradicionales y generales para contaminantes como las mencionadas en la sección 1.2.2. 

Sin embargo, el uso de PAOs y PARs ha adquirido particular atención tambiØn en este 

campo, buscÆndose principalmente la mineralización de los COVs por oxidación.  

 

1.6 TØcnicas experimentales destacadas 

1.6.1 Espectroscopía fotoelectrónica de rayos X (XPS) 

La espectroscopía fotoelectrónica de rayos X ( X-ray photoelectron spectroscopy, 

XPS) se basa en el efecto fotoelØctrico, por el que un Ætomo absorbe un fotón de energía 

h�, expulsando luego un electrón (fotoelectrón) con u na energía cinØtica Ek (Figura 1.11 

(a)). Los experimentos son llevados en condiciones de ultra alto vacío (UHV, ~ 10-9 

Torr), a travØs del cual viajan los electrones fotemitidos hasta llegar a un colector que 

los lleva hasta un analizador semiesfØrico (Figura 1.11 (b)). La ecuación 1.41 representa 

la ley de conservación de energía para dicho fenóme no. 

 

Ek = h� � BE � � (1.41) 

 

donde Ek es la energía cinØtica del fotoelectrón, h es la constante de Planck, � es la 

frecuencia de la radiación de excitación, BE es la energía de enlace del electrón 

fotoemitido y � es la función trabajo del espectrómetro.  
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Figura 1.11. (a) Esquematización de los procesos de fotoemisión y Auger. Adaptado 

de [136], (b) esquema experimental típico para XPS. 

 

Un espectro de XPS es, entonces, una representación de la intensidad de fotoemisión 

en función de BE que depende de la capa atómica de la que procede e l fotoelectrón y del 

Ætomo en que se encuentra dicha capa atómica. Como en XPS la energía de excitación y 

la función trabajo son siempre conocidas y se mide la energía cinØtica de los 

fotoelectrones, la BE puede ser calculada con la ecuación 1.41. 

La función trabajo no es mÆs que la mínima energía necesaria para llevar un electrón 

desde el nivel de Fermi (EF) hasta el nivel de energía del vacío (Ev), es decir, su 

ionización. En el caso de XPS, la muestra y el espe ctrómetro estÆn en contacto elØctrico 

por lo que las EF de la muestra y el espectrómetro son iguales. Esto implica que: 

 

Ek
m + �m = Ek

sp + �sp  (1.42) 

 

donde el �m� refiere a la muestra y �sp� al espectr ofotómetro. De esta manera, la 

expresión 1.41 se transforma en: 

 

�k
m = h� � BE� �sp (1.43) 

 

En cuanto a la energía de excitación, las fuentes m Æs comœnmente empleadas son 

MgK� (1253,6 eV) y AlK� (1486,3 eV). Por lo tanto, la determinación de la energía 

(a) (b) 
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cinØtica de los electrones fotoemitidos permite calcular la BE de cada e�  usando la 

ecuación 1.43.  

 

Los picos de XPS se nombran de acuerdo al nivel del cual son emitidos los 

fotoelectrones. Es decir, un electrón con un moment o orbital l y un momento de spin s, 

tendrÆ un momento orbital total j = l + s. Como s puede ser igual a +‰ y �‰, para l � 1 

cada nivel tiene 2 subniveles con una diferencia de energía correspondiente al 

acoplamiento spin-órbita.  

 

Los electrones fotoemitidos deben alcanzar la superficie de la muestra antes de 

escapar y luego alcanzar el colector que los lleve al analizador semiesfØrico. Para ello 

deben primero llegar a la superficie sin pØrdida de energía cinØtica (Figura 1.12 (a)).  

 

 

 

Figura 1.12. (a) Esquema experimental para una determinación por  XPS: z es la 

profundidad desde la superficie de la muestra, � el Ængulo de fotoemisión y d la 

distancia efectiva de fotoemisión, (b) variación de l camino libre medio con la energía 

cinØtica del electrón. Adaptado de [136]. 

 

La intensidad de fotoemisión depende de la probabil idad de escape de los 

fotoelectrones, que puede expresarse como:  

 

1.6.1.1 Nomenclatura de los picos de XPS

1.6.1.2 Intensidad de fotoemisión

(a) (b) 
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Q = e-d/�e     (1.44) 

 

donde d es la distancia recorrida por los electrones y �e el camino libre medio inelÆstico 

de los electrones que, como muestra la Figura 1.12 (b), depende de cada elemento. A 

partir de este modelo, puede calcularse que el 95% de los fotoelectrones es emitido de 

una distancia z = 3�e. Esto convierte a la tØcnica de XPS en una tØcnica de anÆlisis 

superficial, dado que �e es siempre inferior a los 10 nm. Adicionalmente, si se colectan 

los electrones que salen con un Ængulo � de la superficie, se puede disminuir aœn mÆs la 

profundidad de muestreo. 

La ecuación 1.45 expresa de manera mÆs general la dependencia de la intensidad de 

fotoemisión de cada Ætomo en función de diversos parÆmetros fisicoquímicos y 

experimentales. 

 

I = FXS�Ek���Ek� � n
�

0
�z�e-z �e�Ek�cos�� dz (1.45) 

 

Donde, I es la intensidad de un pico de XPS (Ærea), FX es el flujo de rayos X sobre la 

muestra, S(Ek) representa la eficiencia del espectrofotómetro pa ra detectar a un electrón 

con energía cinØtica Ek, �(Ek) es la sección eficaz de fotoemisión, n(z) es la 

concentración de Ætomos de un dado elemento por unidad de volumen a una distancia z, 

z es la profundidad debajo de la superficie, �e(Ek) el camino libre medio inelÆstico de los 

electrones y � es el Ængulo que forman la dirección de fotoemisión con la normal a la 

superficie de la muestra.  

 

Si bien la posición de la energía de enlace de un e spectro de XPS depende del Ætomo 

del que se desprende cada fotoelectrón, la estructu ra fina y la posición exacta del pico 

dependen del estado de oxidación y del entorno quím ico del Ætomo en cuestión.   

Si luego de la fotoemisión el sistema se congelara,  la energía de enlace sería igual a 

la energía del orbital del que proviene (-
). Sin embargo, los electrones que permanecen 

en el Ætomo sienten la presencia del hueco y se relajan para disminuir la energía total del 

sistema (Erelaj). Este proceso de relajación causa una disminución en la energía de enlace 

del electrón fotoemitido. 

 

1.6.1.3 Energía de enlace
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BE = -� � Erelaj (1.46) 

 

La energía de relajación tiene dos contribuciones: la relajación intra-atómica debida 

al reordenamiento de los electrones en los orbitales del Ætomo excitado, y la relajación 

extra-atómica debido al apantallamiento del agujero por los alrededores del Ætomo 

excitado en el sólido. Otros efectos en el estado f inal son: el acoplamiento entre los 

momentos angulares del orbital (l) y el momento del spin (s) (ya explicado) y los 

satØlites shake-up y shake-off  [136]. 

 

La espectrosopía fotoelectrónica de rayos X de pres ión ambiental es una tØcnica que 

utiliza luz sincrotrón para realizar espectros de X PS en presencia de compuestos 

químicos en fase gaseosa. En un espectrómetro de XP S tradicional la intensidad de la 

seæal medida depende de la cantidad de electrones que llegan al analizador. La 

presencia de molØculas gaseosas en la región entre la muestra y el colector redunda en 

una disminución del camino libre medio de los elect rones y, consecuentemente, en una 

menor intensidad de seæal.  

Parte de este problema se ve solucionado por el uso de luz sincrotrón como fuente de 

rayos X, debido a un flujo fotónico varios órdenes de magnitud mayor que para fuentes 

convencionales [137]. AdemÆs de la intensidad, los rayos X provenientes de luz 

sincrotrón tienen una ventaja adicional por sobre l as fuentes tradicionales: se puede 

elegir la energía de excitación del haz de rayos X y con ella, la energía del haz incidente 

permite elegir el nivel de energía de los electrones a ser fotoexcitados [138].     

Sin embargo, la intensidad de la seæal que llega al colector decae exponencialmente 

con la presión parcial de gas, como representa la e cuación 1.47: 

 

Ip

Ivac
=exp �-z�e(Ek)

kBT
� (1.47) 

 

donde Ip es la intensidad de seæal a una dada presión, Ivac es la intensidad de seæal en 

el vacío, z es la distancia entre la muestra y la apertura del colector, �e es la sección 

eficaz de dispersión gas-electrón y kB la constante de Boltzmann [139].  

1.6.1.4 Espectroscopía fotoelectrónica de rayos X de presió n ambiental 

(APXPS) 
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El camino libre medio de los fotoelectrones en el vacío es del orden de unos cientos 

de metros, lo cual permite que lleguen hasta el detector sin pØrdida apreciable de 

intensidad, sin embargo desciende hasta algunos milímetros para presiones parciales de 

tan sólo 1 mbar. Por esta razón los espectrómetros de APXPS estÆn diseæados de 

manera que la apertura del colector se encuentre a unos pocos milímetros de la muestra 

(Figura  1.13). Sin embargo, desde su ingreso al colector, el haz de electrones debe 

llegar sin pØrdida de intensidad al analizador semiesfØrico cuyo interior siempre debe 

tener condiciones de ultra alto vacío. En APXPS, el colector cuenta con una serie de 

compartimentos sucesivos de manera que la presión de l primer compartimento (P1) es 

siempre superior a la del siguiente (P2) hasta alcanzar valores inferiores a 10-6 Torr 

(Figura  1.13). Finalmente dichos compartimentos posee una serie de lentes 

electrostÆticas que permiten enfocar el haz de electrones en el punto de abertura del 

compartimento siguiente, de manera de reducir la pØrdida de fotoelectrones por colisión 

con las paredes del mismo (Figura  1.13). 

Finalmente, dado que la cÆmara de un APXPS puede tener una presión de hasta 1 

Torr y que la luz sincrotrón es generada por electr ones moviØndose a alta velocidad en 

ultra alto vacío se utiliza una ventana transparente a los rayos X (usualmente de Al o 

SiNx) y con la suficiente resistencia mecÆnica para soportar la diferencia de presión.   
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Figura 1.13. Esquema del diseæo experimental de un espectrómetro de APXPS. 

Adaptado de [139]. 

 

1.6.2 Conductividad de microondas resuelta en el tiempo (TRMC) 

La tØcnica de conductividad de microondas resuelta en el tiempo (TRMC) ha sido 

utilizada desde la dØcada de 1970 en la caracterización de semiconductores con 

aplicaciones en optoelectrónica. De acuerdo con IUP AC, esta tØcnica permite la 

detección cuantitativa y cualitativa de la separaci ón de carga inducida por la radiación 

mediante la medición resuelta en el tiempo de los c ambios en la absorción de 

microondas resultantes de la producción y la decaim iento de las entidades moleculares 

cargadas y dipolares [140]. Se trata de una tØcnica no invasiva de caracterización in situ 

para semiconductores y dispositivos semiconductores que ofrece la posibilidad de 

obtener información sobre la transferencia de porta dores de carga tales como la 
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dinÆmica de su recombinación, la movilidad efectiva de los portadores formados, el 

tiempos de vida del portador y la captura [141�143] .  

La tØcnica se basa en la determinación del exceso de portadores de carga dependiente 

del tiempo (��(t)) producido por un estímulo externo. En el caso de los 

semiconductores, dicho estímulo es la radiación UV,  y los portadores de carga son los 

electrones y huecos.  

 

 

Figura 1.14. Esquema de un arreglo experimental típico para experimentos de 

TRMC. Pin y Pref representan la potencia de las microondas incidentes y reflejadas, 

respectivamente. Modificado de [144]. 

 

En un experimento típico, la muestra es colocada en una guía de ondas y sometida a 

un haz de luz lÆser pulsada UV-Vis. La excitación de una muestra semiconductora 

redunda en la variación de la potencia de las micro ondas reflejadas por la muestra.  

El exceso de portadores de carga genera un cambio en la conductividad que, en los 

casos en que la perturbación en el nœmero de portadores de carga es pequeæa, se 

relaciona con la capacidad de reflexión de microonda s de acuerdo con la ecuación 1.48: 

 

�����
�

������������������ � ��������    (1.48) 
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donde �P(t)/P es el cambio relativo en la potencia de las microondas reflejadas, 	n(t) es 

el exceso de electrones a un tiempo t, 	n es la movilidad de los electrones, 	p(t) es el 

exceso de huecos a un tiempo t, 	p es la movilidad de los huecos, e es la carga del 

electrón y A es un factor de sensibilidad independiente del tiempo, pero dependiente de 

la conductividad de la muestra y la frecuencia de las microondas [142]. 
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Capítulo 2 

Remoción de Cr(VI) con nanopartículas de hierro 

cerovalente (nZVI) 

2  

Resumen 

En este capítulo se describen los resultados de la remoción de Cr(VI) en solución 

acuosa por medio de nanopartículas de hierro cerovalente (nZVI). Se realizaron 

experimentos a pH 3, 5 y 7 con igual concentración inicial de Cr(VI) ([Cr(VI)]0 = 300 

�M) y concentración inicial de nZVI en el rango 150 - 3000  �M (expresado como Fe 

total). El material mostró su mÆxima eficiencia de remoción a pH 3, alcanzÆndose una 

remoción del 100% en 10 min con [nZVI] 0 = 900 �M, equivalente a una relación molar 

Fe:Cr (RMFeCr) igual a 3. El anÆlisis de las especies en solución mostró que a pH 3 las 

nZVI introducen Fe2+ y Fe3+ a la solución y que el 94% del Cr se mantiene en s olución 

como una mezcla de Cr(VI) y Cr(III). A pH 5 y 7 no se detectaron especies de hierro 

disuelto, y todo el Cr(VI) reducido quedó retenido en la superficie de las nZVI. En 

todos los casos, se registró una pØrdida de actividad al cabo de 10 min debido al 

envenenamiento superficial de las nZVI. Aunque luego de 120 min en contacto con 

Cr(VI) el sólido aœn conservaba Fe0 en su interior, se demostró que la pØrdida de 

actividad estaba asociada a la formación de una cap a pasivante de hidróxidos y 

oxihidróxidos de Fe y Cr.  

 

 Introducción  2.1

La remoción de Cr(VI) por medio de hierro cerovalen te ha sido reportada como una 

alternativa eficiente para el tratamiento de sistemas acuosos [1�4]. Es particularmente 

destacable su utilización en barreras semipermeable s para el tratamiento in situ de 

Cr(VI) en aguas subterrÆneas por medio de barreras permeables conteniendo hierro en 

forma de polvo o limaduras de hierro puro o proveniente del residuo de procesos 

metalœrgicos [2,5]. Sin embargo en la œltima dØcada han aparecido un gran nœmero de 

artículos que dan evidencia del aumento en la eficiencia de remoción de Cr(VI) por 

medio de nanopartículas de hierro cerovalente (nZVI) [5�9]. Las nZVI, como ha sido 

mencionado en el Capítulo 1, poseen una movilidad en suelo que las hacen 
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particularmente atractivas para el tratamiento de aguas subterrÆneas por inyección 

directa [6,10]. 

La reacción global involucrada en el proceso compre nde la reducción del Cr(VI) a 

Cr(III) en presencia de Fe0 (ecuación 2.1), y su fuerza impulsora se origina e n la 

diferencia de potenciales de reducción estÆndar de ambas especies (E0
Fe2+/Fe0 = -0,44 V 

y E0
HCrO4

-/Cr3+ = 1,36 V): 

 

2 HCrO4
- + 14 H+ + 3 Fe0(s) → 2 Cr3+ + 8 H2O + 3 Fe2+ (2.1) 

 

Dado que se trata de una reducción en un sistema he terogØneo, el mecanismo general 

de dicha reacción se compone necesariamente de los siguientes pasos: difusión, 

adsorción, reducción y liberación/retención de prod uctos. En la literatura ha sido 

propuesto que la adsorción del Cr(VI) se produce de  manera inmediata para dar luego 

lugar a la formación de Cr(III) [11]. El paso de re ducción ha sido descripto como una 

transferencia directa de electrones del Fe0 al Cr(VI) por medio de efecto tœnel 

[1,8,12,13], o reducción por reacción con Fe(II) su perficial (≡Fe(II)) [8] que es 

regenerado por reacción con el Fe 0 en el interior de las nanopartículas [14�16] 

(ecuaciones 2.2 y 2.3). 

 

HCrO4
- + 7 H+ + 3 �Fe(II) → Cr3+ + 3 �Fe(III) + 4 H2O (2.2)  

Fe0 + 2 �Fe(III) → 3 �Fe(II) (2.3) 

 

Por otra parte, un camino minoritario termodinÆmicamente posible y de creciente 

influencia a valores bajos de pH [14,17,18] es la reducción de Cr(VI) por medio de 

Fe(II) en solución ( E0
Fe3+/Fe2+ = 0,77 V) introducido por la disolución parcial de l nZVI. 

 

HCrO4
- + 7 H+ + 3 Fe2+ → Cr3+ + 4 H2O + 3 Fe3+ (o �Fe(III)) (2.4) 

 

Al pH de las aguas naturales el Cr(III) presenta baja solubilidad [19] y precipita 

como Cr(OH)3 [1,20,21]. TambiØn se ha propuesto la coprecipitación de cromitas de 

hierro sobre las nZVI [4,17,22] cuya separación pue de ser acelerada por imanes 
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aprovechando el magnetismo permanente de gran parte de los óxidos de hierro presentes 

en la CEOFe y del mismo Fe0 [23,24].  

A continuación se presentan los resultados obtenido s durante la remoción de Cr(VI) 

por medio de nZVI comerciales tratando de esclarecer la función y composición de la 

CEOFe luego de la remoción de dicho contaminante. 

 

 Desarrollo experimental 2.2

2.2.1 Reactivos 

Las soluciones de Cr(VI) se prepararon utilizando K2Cr2O7 provisto por Mallinkrodt. 

Las nZVI (NANOFER 25, a partir de ahora N25) fueron provistas por Nanoiron sro 

(Repœblica Checa) como suspensión acuosa y fueron mantenidas a baja temperatura (~ 

4 °C) hasta su uso. La Tabla 2.1 muestra las propie dades de las nZVI informadas por el 

fabricante. La o-fenantrolina (Mallinckrodt), el H2SO4 (Biopack), el Æcido ascórbico 

(Carlo Erba), la 1,5-difenilcarbacida (UCB) y el Æcido fosfórico (Biopack) utilizados 

fueron de grado analítico, y se emplearon sin ulterior purificación. En todos los 

experimentos se utilizó agua Milli-Q (resistividad = 18 MΩ cm). 

 

Tabla 2.1. Características del N25 proporcionadas por Nanoiron s.r.o. [25] 

Composición del sólido [Fe total] Tamaæo `rea superficial (BET) 

80 - 85% Fe0 

15 - 20% Fe3O4 
242 g L-1 20 - 65 nm 20 - 25 m2 g-1 

 

2.2.2 Experimentos de remoción 

Se realizaron experimentos en batch utilizando un reactor cilíndrico de vidrio 

Pyrexfi encamisado de 150 mm de largo, 30 mm de diÆmetro y 424 mL de capacidad. 

La temperatura (24 – 1 °C) fue controlada mediante la recirculación de agua a travØs de 

la camisa externa usando un circulador Polyscience 9106, y las soluciones o 

suspensiones fueron agitadas con un agitador vertical de paletas (Decalab) a 600 rpm. 

En la Figura 2.1 se esquematiza el diseæo experimental utilizado.  
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Figura 2.1. Arreglo experimental para el tratamiento de Cr(VI) con nZVI en la 

oscuridad y bajo irradiación de luz. (1) Reactor con  camisa de vidrio Pyrexfi, (2) 

termostato, (3) agitador vertical de paletas. 

 

Todos los experimentos se hicieron empleando 200 mL de solución 300 �M de 

Cr(VI) y abiertos a la atmósfera. Los experimentos fueron realizados en condiciones de 

saturación de oxígeno (7,2 - 7,6 mg L -1) por lo que las soluciones de Cr(VI) se agitaron 

durante 15 min, antes del agregado de las nZVI . Durante los experimentos, se evaluó el 

efecto del pH (3, 5 y 7) y la capacidad de remoción  de Cr(VI) por parte de nZVI en el 

rango 150 - 3000 µM (expresado como Fe total), que corresponde a una relación molar 

Fe:Cr (RMFeCr) entre 0,5 y 10. 

En la Tabla 2.2 se resumen los experimentos de remoción de Cr(VI) realizados. 

 

Tabla 2.2. Experimentos de remoción de Cr(VI) con N25 a difere ntes valores 

iniciales de pH y para distintas RMFeCr. 

 pH 3 pH 5 pH 7 

RMFeCr  

0,5 1 1 

1 4 4 

1,5 10 10 

3   
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Durante los experimentos de remoción, se tomaron pe riódicamente muestras de 4 mL 

que, luego de ser separadas en 4 alícuotas de 1 mL, fueron centrifugadas durante 2 min 

utilizando una centrifugadora Eppendorf fi MiniSpin a 13000 rpm para separar las 

nZVI remanentes. Las muestras centrifugadas fueron usadas para determinar [Cr(VI)], 

[Fe(II)], [Fetotal] y [Crtotal], respectivamente. 

 

2.2.3 TØcnicas analíticas 

La concentración de Cr(VI) se determinó mediante la  detección espectrofotomØtrica 

del producto rojo-violeta que forma el Cr(VI) con difenilcarbacida (DFC) [26]. La 

tØcnica consiste en agregar 1 mL de solución (1 + 1) de H3PO4, 1 mL de DFC en 

acetona (0,25 g en 100 mL) y la muestra (de 0,5 a 2 mL) en un matraz de 10 mL. Se 

lleva a volumen con agua y se mide la absorbancia a 540 nm dentro de los 15 - 30 min. 

La medición de [Fe(II)] y [Fe total] se realizó con el mØtodo de la o-fenantrolina, que 

forma un complejo con Fe(II) de color rosado, estable a pH 2 - 9 [27]. Para medir la 

concentración de Fe(II), se mezclan 0,5 mL de muest ra y 0,5 mL de solución acuosa de 

o-fenantrolina 1 g L-1 en un matraz de 5 mL, se lleva a volumen y se mide la 

absorbancia a 508 nm. Para la determinación de [Fe total] ademÆs se agregó 0,5 mL de 

solución 4 g L -1 de Æcido ascórbico para reducir el Fe(III) presente a Fe(II). La 

concentración de Fe(III) fue calculada como la dife rencia entre [Fetotal] y [Fe(II)]. 

La medición de las concentraciones de Cr(VI), Fe(II ) y Fetotal fueron realizadas 

empleando un espectrofotómetro UV-visT80 + (PG inst rumento Ltd). 

La [Crtotal] fue medida por fluorescencia de rayos X por reflexión total (TXRF, por 

sus siglas en inglØs), utilizando una solución de Co(II) como patrón interno. El 

espectrómetro de rayos X consistió en un detector de  80 mm Si (Li) con un ancho a 

media altura de 166 eV (FWHM) para 5,9 keV, una ventana de 0,008 mm de espesor de 

Be, un amplificador Ortec 672 para espectroscopía rÆpida y un convertidor analógico 

digital (ADC) Nucleus PCA2. Las condiciones de excitación fueron 50 kV y 30 mA y el 

tiempo de adquisición de cada espectro fue de 300 s , en todos los casos. Las 

determinaciones iniciales y finales de pH fueron realizadas utilizando un pH-metro 

METERLAB M210, y el O2 disuelto se midió con un medidor multiparamØtrico Hach 

Sens Ion 156 equipado con un electrodo de oxígeno (Hach). Todos los experimentos se 

realizaron al menos por duplicado, y los resultados se promediaron. El error 
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experimental, calculado como la desviación estÆndar de las rØplicas, nunca fue mayor al 

10%. 

 

2.2.4 TØcnicas experimentales de caracterización de sólid os 

Las nZVI fueron caracterizadas antes y despuØs del tratamiento de Cr(VI) por medio 

de espectroscopía de difracción por rayos X (DRX), microscopía electrónica de barrido 

(MEB) y espectroscopías Raman y XPS, segœn se describe a continuación.  

Para todos los anÆlisis (excepto MEB) las muestras sólidas fueron separadas de las 

respectivas suspensiones por filtración con membrana s de acetato de celulosa (0,22 µm, 

45 mm de diÆmetro, Osmoionics). Luego, los sólidos fueron secados en un desecador al 

vacío para evitar la oxidación del material, donde se conservaron hasta el momento del 

anÆlisis (hasta 12 h). 

 

Los patrones de rayos X fueron obtenidos por medio de un difractómetro de rayos X 

(Phillips-3710) equipado con una fuente de CuKα. 

 

El anÆlisis MEB se realizó con un equipo Quanta 200 (Fei Company). Antes y 

despuØs del tratamiento de Cr(VI) con nZVI, las suspensiones de los sólidos fueron 

depositadas en forma de gotas dispersas en un portamuestras de cobre y expuestos a 

vacío hasta la evaporación total del solvente. Fina lmente, los sólidos fueron recubiertos 

por una delgada capa de oro por medio de deposición química de vapor (CVD) para 

aumentar la sensibilidad de la tØcnica.  

 

Para la obtención de los espectros Raman, se utiliz ó un sistema con un espectrómetro 

comercial LabRAM HR (Horiba JobinYvon) equipado con un microscopio confocal, 

doble monocromador y un detector CCD (Charge Coupled Device) de 1024 × 256 

píxeles. La resolución espectral fue de 2 cm -1 obtenida mediante el empleo de una red 

de difracción de 1800 líneas mm -1 y una ranura confocal de 100 µm. La fuente de 

excitación utilizada fue la línea de 514,5 nm del A r+. Las medidas se realizaron 

 Difracción de rayos X  2.2.4.1

 Microscopía electrónica de barrido2.2.4.2

 Espectroscopía Raman2.2.4.3
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empleando una geometría de retrodispersión, con una  magnificación de 50× y fijando el 

tiempo de adquisición en 4 ciclos de 180 s.  

 

Los espectros de XPS fueron tomados en un analizador de energía semiesfØrico de 10 

cm de radio, usando radiación Al Kα (h� = 1486,6 eV).  

Por otra parte, se realizaron caracterizaciones por XPS de la superficie expuesta 

luego de sucesivos tratamientos de sputtering suave con un haz de Ar de 2 keV y 

densidad de corriente de alrededor de 10 µA cm -2. En estas condiciones, se espera una 

velocidad de sputtering de 1 - 2 ¯ min -1.  

 

 Resultados 2.3

2.3.1 Remoción de Cr(VI) 

En la Figura 2.2 se muestran los resultados de la remoción de Cr(VI) 300 µM con 

N25 a pH 3, 5 y 7 empleando distintas cargas iniciales de nanopartículas, en el rango 

8,9 � 177,1 mg de nZVI ( RMFeCr 0,5 - 10). Como se puede observar, la eliminación de 

Cr(VI) aumenta con el incremento de la masa inicial de nZVI, alcanzÆndose la mayor 

remoción para el experimento con [nZVI] = 900 �M (RMFeCr 3) a pH 3, en el cual, al 

cabo de 30 min, no se detecta Cr(VI) disuelto. En todos los experimentos se observó 

una reducción inicial muy rÆpida de [Cr(VI)], luego de la cual la concentración de 

Cr(VI) en solución se mantuvo constante. En todas l as condiciones, se registró un leve 

aumento del pH al tØrmino del experimento (�pH � 0,4) y ninguna variación de la 

cantidad de oxígeno disuelto. 

 AnÆlisis por XPS 2.2.4.4
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Figura 2.2. [Cr(VI)] vs. tiempo para experimentos con diferentes RMFeCr a (a) pH 

3, (b) pH 5 y (c) pH 7. Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 µM, y T = 24 – 1 °C. Las curvas 

discontinuas se agregan solamente para una mejor visualización de los datos.  
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Al aumentar el pH inicial disminuye la eficiencia de remoción. En la Figura 2.3 se 

muestra la eficiencia de remoción al cabo de 120 mi n expresada como mg de Cr(VI) 

eliminado por g de nZVI en función del pH. Cada bar ra vertical representa el valor 

promedio obtenido para todos los experimentos realizados al mismo valor de pH, sin 

importar la RMFeCr, y las barras de error muestran la dispersión de di chos valores.  

 

Figura 2.3. Eficiencia de remoción de Cr(VI) obtenida para los tres valores de pH 

estudiados al cabo de 120 min de tratamiento con nZVI. Mismas condiciones 

experimentales que en la Figura 2.2. 

 

La Figura 2.3 muestra que la eficiencia de remoción  es alrededor de siete veces 

superior a pH 3 que a pH 5 ó 7. 

En la Figura 2.4 se muestra la variación de [Cr(VI) ], [Cr(III)], [Crtotal], [Fe(II)] y 

[Fetotal] durante el experimento con RMFeCr 1.  
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Figura 2.4. Perfiles temporales de (a) [Cr(VI)], [Cr(III)] y [Crtotal] durante el 

tratamiento de Cr(VI) con nZVI; (b) perfiles temporales de [Fe(II)] y [Fetotal] durante el 

tratamiento de Cr(VI) y para nZVI en agua sin Cr(VI). Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 

µM, [nZVI] 0 = 300 µM ( RMFeCr 1), pH 3, T = 24 – 1 °C. Las curvas discontinuas s e 

agregan solamente para una mejor visualización de l os datos.  

 

La Figura 2.4 (a) muestra que a pesar de que [Cr(VI)] disminuye a la mitad por 

reducción de Cr(VI) a Cr(III), [Cr total] varía muy poco respecto a su valor al inicial, 

encontrÆndose el 94% del cromo aœn presente en solución al finalizar el experimento. 

Por otra parte, en la Figura 2.4 (b) puede verse que durante el proceso de remoción se 

produce una disolución parcial de las nanopartícula s dejando Fe(II) en solución. Sin 

embargo,  no todo el Fe disuelto es Fe(II) y por ende Fe(III) tambiØn es introducido a la 

solución a pH 3. Algo similar ocurre en ausencia de  Cr(VI), aunque se distinguen dos 

(a) 

(b) 
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diferencias: 1) el Fetotal disuelto al cabo de 120 min es aproximadamente el doble que el 

disuelto durante el tratamiento de Cr(VI); 2) todo el Fe disuelto se encuentra como 

Fe(II), mientras que el tratamiento de Cr(VI) deja tanto Fe(II) como Fe(III) en la 

solución, segœn se vio anteriormente.  

Finalmente, es claro en la Figura 2.4 (b) que la disolución de las nanopartículas 

ocurre durante los primeros 10 minutos del proceso y coincide con el tiempo en que 

frena la remoción de Cr(VI). Este hecho indica que ambos procesos, disolución y 

remoción, se encuentran vinculados entre sí y refle jan la pØrdida de actividad del 

catalizador. Hacia el final del tratamiento, se produce un leve decaimiento en [Fetotal] y 

[Fe(II)] asociado a la lenta precipitación de óxidos  de hierro. En la Figura 2.5 se 

muestra el comportamiento de [Fetotal] y [Fe(II)] obtenidas al remover Cr(VI) a pH 3. La 

curva correspondiente a RMFeCr 3 se muestra sólo hasta los 30 min debido a la 

desaparición completa de Cr(VI) a ese tiempo. 

 

 

Figura 2.5. Perfiles temporales de (a) [Fe(II)] y (b) [Fetotal] durante el tratamiento de 

Cr(VI) a pH 3. Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 µM, [nZVI] 0 = 150 - 900 µM ( RMFeCr 0 - 

3), T = 24 – 1 °C. Las curvas discontinuas se agregan sol amente para una mejor 

visualización de los datos.  

 

La Figura 2.5 muestra que al aumentar la RMFeCr, la [Fe(II)] es inicialmente mÆs 

alta, pero en todos los casos disminuye paulatinamente durante la remoción de Cr(VI), 

mientras que la [Fetotal] se mantiene relativamente constante durante los 120 min. Este 

comportamiento indica una lenta transformación del Fe(II) inicialmente disuelto en 

Fe(III) que, sin embargo, no se ve reflejada en una reducción de [Cr(VI)] (Figura 2.4 

(a) 
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(a)). Por otra parte, la misma Figura 2.5 indica que [Fetotal] queda relativamente 

inalterada al aumentar RMFeCr, con excepción del experimento con RMFeCr 3. En este 

experimento, debido al exceso de N25, las nanopartículas, ademÆs de reaccionar y 

consumir todo el Cr(VI) rÆpidamente, interactœan con el O2 disuelto alcanzando valores 

de [Fe(II)] y [Fetotal] mÆs similares a los del experimento sin Cr(VI) al cabo de 30 min 

(ver Figura 2.4 (b)).  

Durante los experimentos de remoción de Cr(VI) a pH  5 y 7 no se obtuvieron 

cantidades medibles de Fe(II) ó Fe(III) y, en ambos  casos, [Cr(VI)] y [Crtotal] resultaron 

coincidentes, como puede verse en la Figura 2.6. 

 

Figura 2.6. Perfiles temporales de [Cr(VI)] y [Crtotal] durante el tratamiento de 

Cr(VI) con nZVI a (a) pH 5 y (b) pH 7. Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 µM, [nZVI] 0 = 

3000 µM ( RMFeCr 10), T = 24 – 1 °C. Las curvas discontinuas se agr egan solamente 

para una mejor visualización de los datos.  

 

2.3.2 Caracterización del sólido 

Luego del anÆlisis en fase acuosa se eligió estudiar el sólido obtenido al cabo de 120 

min de remoción de Cr(VI) a pH 3 debido a que esta condición presentó el mayor 

rendimiento y una química en solución mÆs compleja y menos reportada en la 

bibliografía específica, en que se muestran resultados a pHs generalmente superiores a 3 

y cercanos a la neutralidad [24,28�32].  

 

La Figura 2.7 muestra los difractogramas obtenidos para N25 y los sólidos obtenidos 

despuØs de 120 minutos de tratamiento de Cr(VI) a pH 3 con RMFeCr 1 y RMFeCr 10 a 

 Difracción de Rayos X2.3.2.1

(a) (b) 
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pH 5 y 7. Las tres muestras finales fueron tomadas de experimentos que presentaron 

similar porcentaje de remoción de Cr(VI) luego de 1 20 min. 

 

 

Figura 2.7. Patrones de difracción de rayos X de N25 y de los s ólidos obtenidos 

despuØs de 120 minutos de tratamiento de Cr(VI) con RMFeCr 1 a pH 3 y RMFeCr 10 a 

pH 5 y 7. Se indican los patrones de las referencias magnetita (Fe3O4), maghemita (�-

Fe2O3), Fe0 (α-Fe) y ferrita de cromo (FeCr2O4).  

 

Puede verse en la Figura 2.7 que el N25 presenta un intenso pico a 2θ = 44,80 y otro 

menor a 2θ = 65,04, característicos de α-Fe. TambiØn se observan una serie de picos 

muy pequeæos en la zona de 2θ = 30 - 38 que podrían corresponder a las fases magnetita 
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o maghemita, pero dada su baja intensidad y la proximidad de las seæales de referencia 

de ambas fases, no pueden asignarse por medio de esta tØcnica. Por otra parte, se pudo 

estimar un tamaæo de dominio cristalino de 65 nm por medio de la ecuación de Scherrer 

(ecuación 2.5) aplicada al pico mÆs intenso correspondiente a α-Fe.  

 

��� ��
�����

  (2.5) 

 

donde τ es la extensión del dominio cristalino, K es un factor de forma adimensional 

cercano a 1 (0,9 para esta Tesis), β es el ancho de pico a media altura, λ la longitud de 

onda de la fuente de rayos X y θ el Ængulo de Bragg para la difracción. 

El difractograma de las nanopartículas luego del tratamiento de Cr(VI) a pH 3 no 

presentó diferencias significativas respecto a las nanopartículas antes del mismo. En el 

caso de las muestras obtenidas luego del tratamiento a pH 5 y 7, se ve que no sólo aœn 

estÆ presente la seæal correspondiente a Fe0, sino tambiØn, un claro crecimiento de un 

pico ancho en la zona de 2θ = 30 - 38. Esto podría deberse al crecimiento de las fases de 

óxido de hierro puras (magnetita y maghemita) pero tambiØn a la formación de ferrita de 

cromo [32]. 

  

La Figura 2.8 muestra la imagen de las nanopartículas de hierro cerovalente iniciales 

y las obtenidas despuØs del tratamiento de Cr(VI) a pH 3 y con RMFeCr 1. 

Puede observarse que el material se dispone en aglomerados irregulares con una 

estructura fina compuesta por nanopartículas esfØricas con un diÆmetro medio estimado 

de 65 nm. No se observaron cambios significativos en la estructura y tamaæo de las 

nanopartículas luego del tratamiento. 

 Microscopía MEB2.3.2.2
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Figura 2.8. Imagen MEB de N25 antes y despuØs de 120 minutos de tratamiento de 

Cr(VI) en RMFeCr 1. 

 

En la Figura 2.9 se presentan los espectros Raman de N25, del sólido despuØs de 120 

min en contacto con solución de Cr(VI) con RMFeCr 1 (RMFeCr1-pH3) y sin Cr(VI) 

(N25-pH3) 

 

Figura 2.9. Espectros Raman de N25 (N25), el sólido despuØs de 120 min en 

contacto con solución de Cr(VI) con RMFeCr 1 (RMFeCr1-pH3), y de nZVI 

suspendidas en agua sin Cr(VI) durante 120 min (N25-pH3). Condiciones: pH 3, T = 24 

– 1 °C. Se presentan tambiØn los espectros Raman de lepidocrocita y magnetita puras. 

 Espectroscopía Raman2.3.2.3

��� �����	
���
� 
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En los espectros Raman de las muestras N25 y RMFeCr1-pH3 œnicamente puede 

reconocerse un pico ancho entre 650 - 660 cm-1 correspondiente a magnetita. Sin 

embargo, en el espectro de las nanopartículas filtradas al cabo de 120 minutos en agua a 

pH 3 (N25-pH3) se observan 2 componentes: lepidocrocita y magnetita. Dado que la 

espectroscopía Raman es sólo sensible a transicione s que involucren un cambio en el 

momento dipolar del sistema, no es posible observar el Fe0. Sin embargo, este anÆlisis 

permitió resolver el problema de la distinción entr e magnetita y maghemita que no 

había podido resolver el anÆlisis por medio de difracción de rayos X (sección 2.3.2.1), 

indicando que la œnica fase de óxido presente en el material de partida y luego del 

tratamiento de Cr(VI) es magnetita.  

 

Las nanopartículas de hierro cerovalente fueron caracterizadas por XPS con el 

objetivo de obtener información de su composición s uperficial antes y despuØs del 

tratamiento de Cr(VI). La Figura 2.10 muestra los espectros de XPS para las muestras 

tomadas antes (N25) y despuØs (RMFeCr1-pH3) del tratamiento de una solución de 

Cr(VI) con RMFeCr 1.  

Ambas muestras presentan picos a valores de BE alrededor de 711 y 724 eV 

correspondientes a electrones Fe 2p1/2 y Fe 2p3/2 con seæales compuestas de 

fotoelectrones de Fe0, Fe(II) y Fe(III) [33] y un pico amplio a 531 eV correspondiente al 

O 1s, en el que se han podido identificar contribuciones de las especies �O-, �OH y 

�OH2 [33]. En el apØndice 2.1 se describen los detalles del ajuste de los datos 

experimentales. El anÆlisis del sólido luego del experimento de remoción mostró 

ademÆs dos picos a 577 y 586 eV, correspondientes a los niveles de Cr 2p3/2-2p1/2. Estos 

valores de BE y la diferencia de energía entre los mismos corresponden exclusivamente 

a la especie Cr(III) [33]. Por otra parte, dado que el 95% de los fotoelectrones provienen 

de una profundidad igual a tres veces el camino libre medio de los electrones (�e, con 

�e
Fe3O4 � 19 ¯), equivalente a 6 capas atómicas de magnetita , en el caso de formarse una 

monocapa de óxido de Cr(III) en la superficie nZVI,  se esperaría una relación de 

intensidades Cr:Fe = 1:5 (tomando �e
Cr3O4 � 16,5 ¯ y similar sección eficaz de 

fotoemisión para ambos metales). Sin embargo, luego  del tratamiento de Cr(VI), la 

relación de intensidades indica un valor de 1:1 que  denota que el Cr(III) estÆ 

incorporado en la estructura sólida, al menos hasta  la profundidad de muestreo. 

 AnÆlisis por XPS 2.3.2.4
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Figura 2.10. Espectros XPS de N25 y del sólido obtenido despuØs de 120 minutos de 

tratamiento de Cr(VI) con RMFeCr 1 para (a) Fe 2p, (b) O 1s y (c) Cr 2p. Condiciones: 

[Cr(VI)]0 = 300 µM, pH 3, T = 24 – 1 °C.  

 

Al analizar la zona Fe 2p del espectro (Figura 2.10 (a)), se observa que, luego del 

tratamiento, la composición porcentual de cada compo nente no varía apreciablemente, 

pero el mÆximo del pico Fe 2p3/2 se mueve de 710,8 eV a 711,5 eV, corrimiento 

vinculado con la formación de hidróxidos superficia les. Este œltimo hecho queda 

reforzado por el aumento de la proporción de las com ponentes �OH y � OH2 por sobre 

�O- despuØs del tratamiento. 

Las muestras anteriormente analizadas fueron tratadas por medio de intervalos 

breves de bombardeo iónico (o sputtering) suave con un haz de Ar+, al cabo de cada uno 

de los cuales se caracterizó la superficie expuesta . El anÆlisis de los espectros obtenidos 

permitió evaluar la composición de las nanopartícul as en función de la distancia al 

nœcleo antes y despuØs del tratamiento de Cr(VI). La Figura 2.11 muestra la 

concentración relativa (C relativa) de las especies  de hierro y cromo en las 

nanopartículas antes y despuØs de 120 min de tratamiento de Cr(VI) (N25 y RMFeCr1-

pH3). En el caso del hierro, la concentración relat iva fue calculada como [Fe 2p]i/[Fe 

2p]T, donde [Fe 2p]i es el Ærea total del pico de la i-Øsima componente de hierro y [Fe 

2p]T el Ærea total del pico Fe 2p para cada muestra. Para Cr(III), la concentración 

relativa se calculó como [Cr 2p] t/[Cr 2p]0, donde [Cr 2p]t es el Ærea del pico 2p de Cr a 

tiempo de sputtering "t" y [Cr 2p]0 el Ærea de dicho pico a tiempo "0".  
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Figura 2.11. Evolución temporal de la concentración relativa de Fe0, Fe(II), Fe(III) y 

Cr(III) para (a) N25 y (b) RMFeCr1-pH3. 

 

La Figura 2.11 muestra un claro aumento en la seæal de Fe0, generado por la 

remoción de la capa de óxido que protege al nœcleo, una disminución de Fe(III) y un 

leve aumento de Fe(II), tanto para N25 como para RMFeCr1-pH3. La similitud en esta 

tendencia para ambas muestras indica que no hay cambio apreciable en la capa externa 

de óxidos de hierro (CEOFe) luego del tratamiento c on Cr(VI). Adicionalmente, luego 

del tratamiento de Cr(VI), se produce una disminución de la seæal de Cr(III) con el 

tiempo de sputtering. Todos estos resultados indican que el Cr(III) es retenido en las 

primeras capas de la superficie y que el nœcleo aœn contiene Fe0.  

El anÆlisis de los espectros obtenidos luego de cada período de sputtering no sólo 

mostró cambios en la intensidades relativas de las componentes de hierro y cromo, sino 

tambiØn un leve corrimiento de los picos de Fe(III) y Cr(III) en la muestra RMFeCr1-

pH3. En la Figura 2.12 se muestra la variación de B E vs. tiempo de sputtering para 

Cr(III) y para Fe(III) en las muestras antes y despuØs del tratamiento de Cr(VI). 

 

 

(a) (b) 
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Figura 2.12. BE vs. tiempo de sputtering para los picos de (a) Cr(III) y (b) Fe(III) en 

N25 y despuØs del tratamiento de Cr(VI) con RMFeCr 1. 

 

En la Figura 2.12, el valor de BE disminuye con el tiempo de sputtering tanto para 

Cr(III) como para Fe(III). Los corrimientos encontrados estÆn vinculados a una mayor 

presencia de hidróxidos y oxihidróxidos de hierro y  cromo en las capas mÆs externas de 

las nanopartículas, mientras que hacia el interior predominan los óxidos de dichos 

metales en consonancia con la ref. [34]. El anÆlisis se complementa con los resultados 

que se muestran en la Figura 2.13, donde se observa la composición del pico de O 1s 

antes y despuØs del tratamiento y luego de 30 min de sputtering. Antes del tratamiento 

(N25), sólo pueden reconocerse las componentes ≡OH y ≡O-, donde esta œltima es la 

predominante. Luego del tratamiento aparece la componente ≡OH2 y aumenta la 

componente ≡OH. Finalmente, las capas internas expuestas al cabo de 30 min de 

sputtering, muestran un perfil de composición equivalente al del sólido antes del 

tratamiento, donde la componente ≡O- vuelve a ser preponderante. 

(a) (b) 



Capítulo 2: Remoción de Cr(VI) con nanopartículas d e hierro cerovalente (nZVI) 
 

68 
 

 

Figura 2.13. Composición del pico O 1s de nZVI inicial y del sól ido obtenido 

despuØs del tratamiento de Cr(VI) sin sputtering y al cabo de 30 min de sputtering. Las 

líneas punteadas representan la posición de referen cia para el mÆximo de las especies 

≡OH2, ≡OH y ≡O−. En color gris se muestran los picos deconvolucionados para cada 

una de dichas especies.  

 

 Discusión 2.4

2.4.1 Estructura y composición de las nZVI 

La caracterización del material de partida permitió definir la estructura de las 

nanopartículas de hierro utilizadas. Los resultados de rayos X y espectroscopía Raman 
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coinciden con la información provista por el fabric ante respecto de la composición de 

fases (Tabla 2.1): una estructura core-shell con nœcleo de Fe0 y una CEOFe compuesta 

fundamentalmente por magnetita. Sin embargo, un anÆlisis mÆs profundo por medio de 

XPS reveló que la composición de esa CEOFe es depen diente de la profundidad de 

muestreo. De la Figura 2.11 (a) se puede deducir un aumento en la relación 

�Fe(II)/�Fe(III) a medida que nos acercamos al nœcleo, al mismo tiempo que aumenta 

la seæal correspondiente a Fe0. Adicionalmente, la CEOFe del N25 presenta una 

relación constante de �OH/�O� hacia el interior de la nanopartículas, como puede verse 

en la Figura 2.12 (b). En suma, la CEOFe sobre el material de partida, N25, incluso en 

la porción mÆs externa, se presenta como un óxido mixto de Fe2+ y Fe3+ con 

concentración relativa de �Fe(II) creciente hacia el interior de la CEOFe. 

 

2.4.2 Remoción de Cr(VI) por medio de nZVI 

La capacidad de remoción de las nanopartículas util izadas en este trabajo es la mayor 

registrada en bibliografía de acuerdo a la revisión  realizada. El rendimiento en la 

remoción de Cr(VI) a pH 3 obtenido en nuestros expe rimentos es el mÆs alto encontrado 

en la bibliografía como puede verse en la Tabla 2.3. La bibliografía para la comparación 

fue seleccionada siguiendo criterios de similitud en las propiedades físicas del nZVI y 

en el rango de concentraciones de Cr(VI) ensayadas.  

 

Tabla 2.3. Masa de Cr(VI) (mg) removida por masa de nZVI (g). 

mg Cr(VI)/g nZVI pH Referencia 

10,06 6,36 Ai y col. 2008 [24] 

180 - 50 4 - 8 Li y col. 2008 [28] 

34,1 6 Kim y col. 2012 [35] 

62,4 6 Wang y col.2011 [36] 

20,16 5 Alidokht y col. 2011 [30] 

180 4,82 Fang y col. 2011 [7] 

100 3 Lv y col. 2012 [14] 

56 – 12 7 Obtenida en esta Tesis 

59 – 26 5 Obtenida en esta Tesis 

411 – 24 3 Obtenida en esta Tesis 
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Segœn fue observado en la sección 2.3.1, el decaimiento de [Fe(II)] durante los 

experimentos a pH 3 con diferentes valores de RMFeCr (Figura 2.5) no se vio reflejado 

en una disminución en [Cr(VI)] luego de los 10 min iniciales (Figura 2.2), por lo que se 

considera que el Fe(II) en solución es lentamente ox idado por reacción con O 2 disuelto. 

Si consideramos que hasta los 10 min de reacción tod o el Fe3+ proviene de la oxidación 

de Fe2+ por reacción con Cr(VI) en solución (ecuación 2.4) , entonces su influencia en la 

remoción de Cr(VI) sería del 36, 7 y 1% para los ex perimentos con RMFeCr 0,5, 1 y 

1,5, respectivamente. Fang y col. determinaron la contribución de la reacción de Cr(VI) 

con Fe2+ por captura del Fe2+ con o-fenantrolina [7] a pH 4,82 y que la remoción de 

Cr(VI) disminuía tan sólo un 7,4%. Estos resultados  indican que la reacción ocurre 

fundamentalmente en superficie y confirma el carÆcter minoritario del paso de reacción 

propuesto en la ecuación 2.4. Mielczarski y col. [3 4] estudiaron la eficiencia de 

remoción del colorante Orange II mediante ZVI a pH 3 y a pH 5, comparando los 

resultados con y sin agregado de Fe2+. Los autores encontraron que a pH 3 el agregado 

de Fe2+ no generaba remoción adicional apreciable del color ante mientras que a pH 5 la 

eficiencia de remoción crecía de un 5 a un 65%, cor relativo con una disminución 

considerable en el potencial de circuito abierto medido durante la remoción. Se 

concluyó que el Fe 2+ adsorbido aumenta la conductividad de la CEOFe y que en 

solución aporta electrones adicionales para la redu cción del contaminante. Estos 

resultados han sido confirmados por nuestros experimentos en el caso de la remoción de 

Cr(VI), ya que ha sido posible encontrar Fe2+ disuelto a pH 3 pero no a pH 5 ni 7. La 

influencia del Fe2+ se muestra entonces como un factor destacado en la capacidad de 

remoción de las nZVI a pH 3 respecto de lo que suce de a pH 5 y pH 7.  

 

2.4.3 Envenenamiento superficial e incorporación de Cr en  las nZVI 

Segœn lo anteriormente expuesto, la reducción de Cr(VI) consume el Fe0 

transformÆndolo en Fe2+ o Fe3+. Estas especies pueden pasar a solución o quedar 

retenidas en la superficie de las nZVI. En cualquier caso, es de esperar que la reacción 

avance hasta el consumo completo de Cr(VI) o de Fe0. Sin embargo, en todos los 

experimentos, la reacción se detiene abruptamente a  los 10 min (Figura 2.4) a pesar de 

que al cabo de 120 min aœn hay Fe0 en el interior de las nanopartículas para todos los 

valores de pH ensayados (Figura 2.7 y Figura 2.10). Este hecho indica que ocurre un 

envenenamiento de la superficie del material que impide explotar al mÆximo la 
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capacidad reductora del N25 [5,18,37]. Este efecto es producido por la precipitación de 

Cr(III) en forma de Cr(OH)3 amorfo [1,20,21,38,39] o por formación de hidróxid os y 

oxihidróxidos de Fe(III) y Cr(III) [4,17,22,28,40].   

 

Cr3+ + 3 H2O → Cr(OH)3(s) + 3 H+ (2.6) 

x Cr3+ + (1�x) Fe 3+ + 3 H2O → (CrxFe1�x )(OH)3(s) + 3 H+ (2.7) 

x Cr3+ + (1�x) Fe 3+ + 2 H2O → CrxFe1�x OOH(s) + 3 H+ (2.8) 

 

La formación de estos oxihidróxidos e hidróxidos de  hierro y cromo tambiØn afecta 

la disolución de hierro; en ausencia de Cr(VI) (N25 -pH3), la concentración final de 

Fe(II) y Fetotal en solución al cabo de 120 min (Figura 2.4 (b)) es  mayor en ausencia de 

Cr(VI). El N25 en medio Æcido se corroe y libera Fe2+ a la solución, pero la presencia de 

cromo en la capa externa disminuye los efectos de este proceso hasta que la reactividad 

desaparece. La pasivación fue confirmada a partir d e los resultados obtenidos por 

espectroscopía Raman (Figura 2.9). Luego de la remoción de Cr(VI), sólo puede 

reconocerse magnetita como óxido en superficie, tam biØn presente en el material de 

partida, mientras que en ausencia de Cr(VI) se puede apreciar una mezcla de magnetita 

y lepidocrocita (�-FeOOH). La lepidocrocita es un oxihidróxido de hie rro comœnmente 

generado durante la corrosión del hierro en medio Æcido y exceso de oxígeno disuelto 

(O2 > 3 mg L-1) [41]. La lepidocrocita se identificó tambiØn luego de la remoción de 

compuestos orgÆnicos [34,42], y al ser un óxido exclusivamente compuesto por Fe 3+, 

disminuye la conductividad de la CEOFe. Como ya se dijera en la sección anterior, 

experimentos con agregado de Fe2+ demostraron reponer la conductividad a la CEOFe y 

con ella la capacidad de remoción del ZVI [34].  

Como puede observarse en las ecuaciones 2.7 y 2.8, la estequiometría de los 

productos finales se presenta como indeterminada. Algunos autores [22,28,43] proponen 

que los sólidos encontrados poseen una estequiometr ía fija: (Cr0,67Fe0,33)(OH)3(s) ó 

Cr0,67Fe0,33OOH(s). Sin embargo, a la vista de los resultados de XPS obtenidos en esta 

Tesis, no es del todo adecuado definir una estequiometría fija para la capa pasivante, no 

sólo por la baja cristalinidad de los productos de reacción, sino tambiØn porque supone 

una composición de �Fe(III) y �Cr(III) constantes a lo largo de la CEOFe. En un 

reciente trabajo, Ling y col. [44] consiguen mapear la distribución de Ætomos de Fe, Cr 

y O luego de la remoción de Cr(VI) por medio de mic roscopía electrónica de 
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transmisión por barrido corregida por aberración es fØrica (Cs-STEM), obteniendo una 

distribución similar a la propuesta en esta Tesis. 

La formación de una capa pasivante de oxihidróxidos  e hidróxidos de hierro y cromo 

tambiØn permite explicar la menor reactividad a valores mayores de pH. De acuerdo con 

la Figura 2.6, los perfiles temporales de [Cr(VI)] y [Crtotal] son coincidentes durante la 

remoción del metal, lo cual indica que todo el Cr(I II) formado en esas condiciones 

queda retenido en la superficie. Durante el trabajo, a valores de pH levemente Æcidos o 

alcalinos, todo el Cr(III) queda retenido en la superficie del hierro cerovalente [7,28,45]. 

Los resultados indican claramente que, en los experimentos a pH 3, la pasivación de las 

nZVI compite con la disolución, incorporÆndose al sólido sólo una pequeæa fracción del 

Cr(III) formado. De hecho, la similitud en los perfiles de las seæales de XPS de Fe0, 

�Fe(II), �Fe(II) (Figura 2.11) antes y despuØs del tratamiento de Cr(VI) permiten 

afirmar que la CEOFe mantiene su espesor al trabajar a pH 3, en coincidencia con lo 

encontrado por Mielczsarski y col. [34]. Al trabajar a pH 5 y 7, la solubilidad de las 

nanopartículas desciende exponencialmente [46], y el Cr(III) incorporado, así como las 

especies de �Fe(II) y �Fe(III) formadas por oxidación de Fe 0, pasan a engrosar 

rÆpidamente la CEOFe. Esto dificulta la ulterior transferencia de electrones hacia Cr(VI) 

en solución y da argumentos adicionales a la menor eficiencia de remoción en dichas 

condiciones. 

Por su parte, a pH 3, al cabo de 120 min, aœn el 94% del Crtotal se mantiene en 

solución y, por lo tanto, no puede pasivar la super ficie de las nZVI con la misma 

efectividad. La presencia de Cr en solución es un e fecto indeseado, y la concentración 

mÆxima permitida en agua de 0,05 mg L-1 [47], siendo necesario un paso posterior de 

alcalinización para completar su separación. Alguno s autores han propuesto la remoción 

acoplada de Cr(VI) en presencia de Æcidos carboxílicos [48,49] o molØculas 

complejantes como EDTA [18] para evitar la formación  de la capa pasivante y 

maximizar la capacidad de reducción de las nZVI. De  acuerdo con Rivero-Huguet y col. 

[48], la formación de complejos solubles con Cr(III ) y Fe(III) formados durante la 

remoción de Cr(VI) evita la formación de la capa pa sivante y preserva la capacidad de 

remoción del material.  
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Figura 2.14. Esquema de remoción de Cr(VI) por nZVI (a) a pH 3 y  (b) a pH 5 y 7. 

A pH 3 la disolución de las nZVI compite con la for mación de la capa pasivante. La 

CEOFe mantiene su tamaæo y su poder reductor, aumentado por la presencia de Fe2+ 

que aporta electrones adicionales para la reducción de Cr(VI). A pH 5 y 7, todo el 

Cr(VI) es reducido en superficie e incorporado. El tamaæo se mantiene pero la CEOFe 

engrosa y reduce la capacidad de remoción de las nZ VI. 
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 Conclusiones 2.5

El hierro cerovalente nanoparticulado ha demostrado ser un agente eficiente para la 

remoción de Cr(VI). A pesar de la notable eficienci a del proceso, sobre todo en medio 

Æcido, la pasivación de la superficie del nZVI limita la reactividad del material. Este 

efecto es producido por una capa externa que contiene óxidos/oxihidróxidos mixtos de 

Fe(III)-Cr(III), que impiden la penetración de cont aminantes y detiene la transferencia 

de electrones desde Fe0 interior al Cr(VI) en la fase acuosa. Por otra parte, la 

caracterización del sólido luego de la remoción per mitió elucidar la composición de la 

CEOFe antes y despuØs del tratamiento. En el primer caso, el exterior de las 

nanopartículas se compone exclusivamente de óxidos de hierro mixtos de Fe(II) y 

Fe(III) (principalmente magnetita) con una proporción creciente de Fe(II) hacia el 

interior de la nanopartícula. Luego de la remoción de Cr(VI), la estructura de la CEOFe 

se mantiene en líneas generales pero se incorpora Cr(III) cuya concentración es menor a 

medida que nos acercamos al nœcleo, como pudo verse en experimentos de XPS.  

Se propuso que el mayor rendimiento obtenido a pH 3 se debió no sólo a la 

solubilización de las nZVI y la introducción Fe 2+ en solución, que aporta electrones 

adicionales, sino tambiØn al nulo o leve crecimiento de la CEOFe. En los experimentos 

a pH 5 y 7, todo el Cr(III) formado fue incorporado en la CEOFe, y su engrosamiento 

obstaculiza la transferencia de carga desde el Fe0 en su interior hasta el Cr(VI) en 

solución.  

La remoción de Cr(VI) por nZVI a pH 3 deja un 94% d el Cr disuelto que debe ser 

eliminado por precipitación en medio neutro o levem ente bÆsico. El rendimiento de 

remoción a pH 3 es casi 7 veces superior a lo que o curre a pH 7, lo que hace 

conveniente el trabajo en condiciones Æcidas, aun cuando suponga un paso adicional de 

precipitación.  
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Capítulo 3 

Remoción de Cr(VI) acuoso con nanopartículas de hie rro 

cerovalente bajo irradiación con luz visible 

 

3  

Resumen 

La eficiencia de remoción de Cr(VI) ([Cr(VI)] 0 = 300 � M) a pH 3 y para una relación 

molar Fe:Cr (RMFeCr) de 1,5 mejoró hasta en un 17% al irradiar el sist ema con luz 

UV-Vis, respecto de  la obtenida en la oscuridad (descripta en el Cap. 2), al cabo de 120 

min. En la oscuridad, la formación de una capa pasi vante de oxihidróxidos mixtos de 

Cr(III)-Fe(III) impide al cabo de 10 min la transferencia de electrones desde el Fe0 hasta 

el Cr(VI) en solución. El mecanismo propuesto para la reacción bajo irradiación 

involucra el restablecimiento de esta transferencia de electrones por la generación de 

pares electrón-hueco en la capa externa de óxidos de  hierro (CEOFe). Los huecos 

oxidarían el Fe0 a Fe(II) en el interior de las nZVI permitiendo que los electrones sean 

capturados por el Cr(VI). El anÆlisis permitió descartar que la mejora en la remoción se 

deba a la producción de Fe(II) en solución por foto disolución o por fotólisis de 

acuocomplejos de Fe(III). Se determinó que la zona activa del espectro UV-Vis de la 

fuente de luz utilizada era la correspondiente a �  > 550 nm.  

 

 Introducción 3.1

En general, la remoción de contaminantes por irradi ación de materiales basados en 

hierro cerovalente (ZVI) ha sido reportada como una tØcnica eficiente para la oxidación 

de compuestos orgÆnicos a travØs de mecanismos de tipo foto-Fenton [1�5] donde el 

ZVI es simplemente una fuente de Fe(II) y H2O2. Por su parte, muchos de los óxidos de 

hierro que pueden presentarse en la CEOFe son semiconductores aunque, como se vio 

en el Capítulo 1 (sección 1.3.2.5), los óxidos de hi erro puros presentan una baja 

eficiencia fotocatalítica [6�8]. Los trabajos que d escriben la remoción de contaminantes 

por medio de fotocatÆlisis heterogØnea con óxidos de hierro estudian usualmente la vía 

oxidativa, por la cual los eBC
�  reaccionan con O2 para dar HO• (ecuación 3.1) que luego 

puede oxidar materia orgÆnica (MO) presente en el sistema (ecuación 3.2):   
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O2 + eBC
�  (+H+) �  O2

•�  (HO2
•) ��  H2O2 ��  HO• (3.1) 

MO + HO• ���  CO2 + H2O + Æcidos minerales (3.2) 

 

La vía reductiva no ha sido muy explorada para óxid os de hierro. Balko y Tratnyek 

[9], por ejemplo, estudiaron la remoción de CCl 4 por medio de ZVI micromØtrico a 

oscuras y bajo irradiación UV-Vis utilizando un sim ulador solar. En sus experimentos, 

los autores encontraron que la eficiencia de remoción aumentaba bajo irradiación, 

debido a la acción de e BC
�  fotogenerados. Por otra parte,  se descartó que el  aumento en 

la eficiencia de remoción se debiera a la fotorrecu peración de Fe(II) superficial ( � Fe(II)) 

ya que es un proceso con bajo rendimiento cuÆntico (~ 10-4) y porque el agregado de un 

atrapante de huecos (alcohol terbutílico) que debería aumentar el rendimiento de 

fotorrecuperación, no llevó a un aumento significat ivo de la remoción de CCl 4. Por otra 

parte, en estudios de fotocatÆlisis heterogØnea reductiva empleando TiO2 se ha 

demostrado que la captura de electrones fotogenerados por parte de O2 estÆ cinØtica- y 

termodinÆmicamente desfavorecida en presencia de Cr(VI) [10�13]. 

En las secciones 2.1 y 2.3 del Cap. 2 se describieron los procesos tØrmicos (es decir, 

en ausencia de irradiación luminosa) involucrados e n la remoción de Cr(VI) por medio 

de nZVI: reducción de Cr(VI) a Cr(III) por transfer encia de electrones del Fe0 (vía 

mayoritaria) o por reacción con Fe(II) en solución (vía minoritaria) y formación de 

hidróxidos y oxihidróxidos de Fe(III) y Cr(III) pas ivantes en la superficie de las 

nanopartículas. Todos estos cambios en el sistema se producen en el lapso de 10 min 

(Capítulo 2, Figura 2.2). La capa pasivante de Cr(III)-Fe(III) impide que la reducción de 

Cr(VI) continœe a pesar de haber aœn Fe0 en el interior de las nanopartículas.  

Una forma de mantener la reactividad del ZVI ya discutida en Capítulo 2 (sección 

2.4.3) es el agregado de complejantes capaces de impedir la pasivación superficial 

[14,15]. Sin embargo, una alternativa no explorada es la irradiación del sistema para 

aprovechar las características semiconductoras de la CEOFe, que, como se ha visto, 

podrían reducir Cr(VI) por vía fotocatalítica. 

 

 Desarrollo experimental 3.2

3.2.1 Reactivos 

Para los experimentos de remoción de Cr(VI) se util izaron los mismos reactivos que 

en el Capítulo 2. Para la preparación de soluciones  de filtro químico de radiación se 
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utilizó CoSO 4⋅7H2O (Sigma), azul de metileno (AM, Bronfield), y K2Cr2O7 

(Mallinkrodt). El sulfato fØrrico amónico (Mallinckrodt), el oxalato bipotÆsico (Merck), 

NH4F (Mallinckrodt) y CH3COONH4 (Biopack) utilizados fueron de grado analítico y 

se emplearon sin ulterior purificación. En todos los  experimentos, se utilizó agua Milli-

Q (resistividad = 18 MΩ cm). 

 

3.2.2 Sistema experimental de fotorreacción 

Los experimentos se realizaron en batch utilizando el mismo reactor cilíndrico de 

vidrio descripto en la sección 2.2.2 pero irradiand o el reactor cilíndrico lateralmente a 5 

cm de su pared externa (Figura 3.1. (a)) por medio de una lÆmpara HPA 400S (Phillips). 

 

 

 

Figura 3.1. (a) Diseæo experimental para el tratamiento de Cr(VI) con nZVI: (1) 

reactor con camisa de vidrio Pyrexfi, (2) agitador v ertical de paletas, (3) lÆmpara de 

haluro de mercurio Phillips HPA 400S, (4) termostato; (b) vista trasera del reactor. 

 

 El sistema fue actinomØtricamente caracterizado por medio del mØtodo del 

ferrioxalato [16], que se basa en la fotorreducción  de Fe(III) a Fe(II) cuando se irradia 

una solución de ferrioxalato de potasio (K 3Fe(C2O4)3) en Æcido sulfœrico 0,1 N. El 

ferrioxalato tiene un rendimiento cuÆntico (� ) aproximadamente constante en el rango 

de 250 - 500 nm (entre 1,25 a 0,9 ), [17] lo que hace que la cantidad de Fe(II) generada 

por irradiación sea proporcional al tiempo de irradi ación y a la potencia de la fuente de 

luz en el rango activo. En este mØtodo, la concentración de Fe(II) resultante de la 

(a) (b) 
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irradiación se mide a travØs de la absorbancia (A) a 508 nm del complejo formado con 

o-fenantrolina, Fe(fen)3
2+. El flujo fotónico por unidad de volumen obtenido con el 

mØtodo del ferrioxalato fue de 65,9 � einstein s-1 L-1.  

El cÆlculo del flujo fotónico de la lÆmpara para �  > 500 nm se realizó empleando el 

valor de flujo fotónico obtenido por el mØtodo del ferrioxalato (250 nm < �  < 500 nm) y 

el espectro de emisión de la lÆmpara (irradiancia relativa) en todo el rango de emisión 

de la misma, de acuerdo a las siguientes consideraciones. El flujo fotónico espectral 

(Lp(� )) de una fuente de radiación entre dos longitudes de onda � 1 y � 2 se relaciona con 

la irradiancia (P� (� )) de una fuente a travØs de la ecuación 3.3. 

 

Lp��� = P� � � � � (hc)�  (3.3) 

 

donde Lp(� ) es el flujo fotónico espectral, h es la constante de Planck, c es la velocidad 

de la luz y P� (� ), la irradiancia espectral [17]. En el caso de tratarse de un rango de 

longitudes de onda, el flujo fotónico Lp se calcula por medio de la expresión integrada. 

 

Lp= � Lp(� )d�
� 2

� 1
= 1 (hc) � P� � � � � d�

� 2

� 1
�  (3.4) 

 

Teniendo en cuenta el espectro de irradiancia relativa de la lÆmpara HPA 400s y la 

ecuación 3.4, se realizó un espectro de flujo fotóni co relativo (espectro corregido por la 

energía de los fotones emitidos), representado en la Figura 3.2. 
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Figura 3.2. Distribución espectral de la irradiancia relativa ( negro) y de flujo 

fotónico relativo (rojo) de la lÆmpara HPA 400S. 

 

Tomando el espectro del flujo fotónico relativo, es  posible estimar el flujo fotónico 

entre 550 y 800 nm (qn,p,�
550-800) con la siguiente expresión: 

 

q
n,p,�
550-800=

qn,p,�
250-500× � Lp(� )d�

800
550

� Lp(� )d�
500

250

 (3.5) 

 

donde qn,p,�
250-500 es el flujo fotónico por unidad de volumen calcula do 

actinomØtricamente [18] y las expresiones integrales corresponden al flujo fotónico 

relativo entre 250 y 500 nm y entre 550 y 800 nm, respectivamente. De esta forma, el 

flujo fotónico por unidad de volumen entre 550 y 80 0 nm fue de 29 � einstein s-1 L-1.  

 

3.2.3 Experimentos de remoción de Cr(VI) con nZVI bajo ir radiación 

UV-Vis 

Todos los experimentos se hicieron empleando 200 mL de solución 300 mM de 

Cr(VI) y abiertos a la atmósfera. Las soluciones de  Cr(VI) se agitaron durante 15 min, 

antes del agregado de las nZVI, para lograr la saturación de oxígeno (OD 7,2 � 7,6 mg 

L-1). Se trabajó a pH 3 con concentraciones de nZVI en  el rango 150 - 1500 µM 

(expresado como Fe total en todos los casos), lo cual corresponde a una RMFeCr entre 

0,5 y 1,5.  
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Se realizaron experimentos interponiendo las siguientes soluciones de filtros de luz 

químicos entre la solución de Cr(VI) a tratar y la lÆmpara: 

 

1) CoSO4 100 g L-1, que bloquea las longitudes de onda entre 455 - 555 nm; 

2) K2Cr2O7 4,5 g L-1, que bloquea las longitudes de onda menores a 455 nm;  

3) AM 0,125 g L-1, que bloquea las longitudes de onda menores a 555 nm. 

 

Las soluciones filtrantes fueron recirculadas por la camisa del reactor, de manera de 

que se interpusieran entre la fuente y la solución de Cr(VI) a tratar, y refrigeradas para 

mantener su temperatura alrededor de los 24 ”C.  

La Figura 3.3 muestra el espectro de emisión relati vo de la lÆmpara utilizada, junto 

con los espectros de transmisión de cada una de las  soluciones filtrantes utilizadas y el 

vidrio Pyrexfi de las paredes del reactor. 

 

Figura 3.3. Espectro de emisión completo de la lÆmpara Phillips HPA 400S 

superpuesto con los espectros de transmisión de las  soluciones filtrantes utilizadas y del 

vidrio Pyrexfi de las paredes del reactor. 

 

3.2.4 TØcnicas analíticas 

La concentración de oxígeno disuelto, el pH, las co ncentraciones de Cr(VI), Fe(II) y 

Fetotal fueron determinadas como se describe en la sección  2.2.3 del Capítulo 2. 
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Todos los experimentos se realizaron al menos por duplicado, y los resultados se 

promediaron. El error experimental, calculado como la desviación estÆndar de las 

rØplicas, nunca fue mayor al 10%.  

 

 Resultados 3.3

3.3.1 Experimentos de remoción bajo irradiación 

En la Figura 3.4 se resumen los resultados de los experimentos de remoción de 

Cr(VI) 300 µM con N25 a pH 3 empleando RMFeCr 0 - 1,5 bajo irradiación UV-Vis. 

 

 

 

Figura 3.4. Perfil temporal de [Cr(VI)] durante el tratamiento de Cr(VI) con nZVI 

bajo irradiación UV-Vis para RMFeCr 0 � 1,5. Condiciones: [Cr(VI)] 0 = 300 � M, 

RMFrCr 1, pH 3, T = 24 – 1 ° C. Se incluyen los resultados en la osc uridad mostrados 

en el Cap. 2 y el experimento bajo irradiación en a usencia de nZVI para RMFeCr 1. Las 

curvas discontinuas se agregan solamente para una mejor visualización de los datos. 

 

Como se observa en la Figura 3.4, la irradiación ba jo luz UV-Vis durante el 

tratamiento de Cr(VI) por medio de nZVI condujo a un aumento considerable de la 

eficiencia del proceso al cabo de 120 min. Sin embargo, la influencia de la irradiación 

150 µM nZVI (RMFeCr 0,5) - Luz
150 µM nZVI (RMFeCr 0,5) - Osc
300 µM nZVI (RMFeCr1) - Luz
300 µM nZVI (RMFeCr1) - Osc

450 µM nZVI (RMFeCr 1,5) - Luz
450 µM nZVI (RMFeCr 1,5) - Osc
600 µM nZVI (RMFeCr 2) - Luz

0 mM nZVI (RMFeCr 0) - Luz

300 µM nZVI (RMFeCr1) - Osc
0 mM nZVI (RMFeCr 0) - Luz450 µM nZVI (RMFeCr 1,5) - Luz
450 µM nZVI (RMFeCr 1,5) - Osc

µ
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se hace visible sólo a partir de los 10 min de reac ción; hasta ese momento, las curvas en 

oscuridad y con luz son similares para todos los valores de RMFeCr. En ausencia de 

nZVI, no se observó ningœn efecto de la irradiación , descartÆndose la vía fotoquímica 

homogØnea como posible ruta de reacción.  

 

 

Figura 3.5. Perfiles temporales de (a) [Fe(II)] y (b) [Fetotal] durante el tratamiento de 

Cr(VI) a pH 3 bajo irradiación UV-Vis. Condiciones:  [Cr(VI)]0 = 300 µM, [nZVI] 0 = 

150 - 450 µM ( RMFeCr 0,5 - 1,5), T = 24 – 1 °C. Las curvas discontinuas se agregan 

solamente para una mejor visualización de los datos . 

 

Los perfiles de disolución de Fe(II) y Fe total mostrados en la Figura 3.5 son similares 

a los de experimentos en iguales condiciones llevados a cabo en la oscuridad (ver Figura 

2.5, Capítulo 2): al aumentar la RMFeCr, la [Fe(II)] es inicialmente mÆs alta pero 

disminuye paulatinamente durante la remoción de Cr( VI) y [Fetotal] aumenta casi 

instantÆneamente y se mantiene constante durante los 120 min. TambiØn en consonancia 

con lo visto en oscuridad, [Fetotal] no varía significativamente con RMFeCr. A pesar de 

las similitudes en el comportamiento de [Fe(II)] y [Fetotal] en oscuridad y bajo 

irradiación UV-Vis, se evaluó la contribución a la remoción de Cr(VI) del aumento de 

la concentración de Fe(II) en solución proveniente de la posible fotodisolución de las 

nanopartículas. Para ello, se realizaron experimentos midiendo la concentración 

temporal de Fe(II) y Fetotal en solución durante la agitación de una suspensión  de N25 en 

agua a pH 3 ([nZVI]i = 300 µM), por 120 min en la oscuridad y bajo irra diación con luz. 

En la Figura 3.6, se resumen los resultados que muestran que no hay diferencias 

significativas entre los perfiles de [Fe(II)] y [Fetotal] en ausencia y presencia de luz, 

(a) (b) 
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indicando que no hay fotodisolución de N25 en las c ondiciones experimentales 

utilizadas en esta Tesis.  

 

Figura 3.6. Perfiles de [Fe(II)] y [Fetotal] en función del tiempo para una suspensión 

acuosa de N25 en agua a pH 3, [nZVI]0 = 300 µM, en oscuridad y bajo irradiación de 

luz. 

 

Como fuera seæalado en el Capítulo 2, el decaimiento de [Fe(II)] luego de los 

primeros 10 min de cada experimento no se vio reflejado en remoción adicional de 

[Cr(VI)]. En el caso de los experimentos bajo irradiación, [Fe(II)] y [Cr(VI)] decaen 

lentamente luego de 10 min, indicando que el Fe(II) disuelto podría estar vinculado con 

la reducción de Cr(VI) al irradiar el sistema con l uz UV-Vis. Una alternativa adicional 

para explicar el proceso es la operación de un paso  de reducción en fase homogØnea con 

Fe(II) proveniente de la fotólisis de acuocomplejos  de Fe(III) [19]. Para descartar o 

confirmar que la reducción de Cr(VI) adicional bajo irradiación se deba a procesos de 

fotoquímica homogØnea, se realizó un experimento irradiando una solución con igual 

concentración de Fe(II) y Fe total en solución que en el experimento de RMFeCr 1. Para 

ello, se trató una solución de Cr(VI) 300 µM con N2 5 300 µM en la oscuridad por 30 

min. Al cabo de este período, las nanopartículas remanentes fueron separadas por 
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filtración y el filtrado reinsertado en el reactor e irradiado por 90 min. Los resultados se 

ilustran en la Figura 3.7. 

 

 

 

Figura 3.7. Evolución temporal de  [Cr(VI)] durante el tratamiento con nZVI en la 

oscuridad y bajo irradiación UV-Vis y para el exper imento luego de filtrar las nZVI 

remanentes. Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 � M, RMFeCr 1, pH 3, T = 24 – 1 °C. 

 

Como puede verse en la Figura 3.7, luego de separar por filtración las nanopartículas 

remanentes al cabo de 30 minutos de tratamiento de Cr(VI), reinsertar el filtrado en el 

reactor e irradiar con la lÆmpara de haluro de mercurio, no se observaron diferencias 

con los resultados del experimento en la oscuridad. Esto implica que, a pesar de existir 

Fe2+ y Fe3+ en solución, no se observa remoción de Cr(VI) bajo  irradiación UV-Vis en 

ausencia de nZVI.  

 

Debido a la presencia de mœltiples picos en el espectro de emisión de la lÆmpara 

(Figura 3.3) y con el fin de identificar el rango de longitudes de onda responsable de la 

actividad fotoquímica, se realizaron experimentos de remoción de Cr(VI) con nZVI a 

pH 3 bajo irradiación utilizando diferentes solucion es como filtros de radiación. En la 

Figura 3.8 pueden verse los resultados.  

 Experimentos con soluciones filtrantes3.3.1.1
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Figura 3.8. Evolución temporal de [Cr(VI)] durante el tratamien to con nZVI bajo 

irradiación UV-Vis y en presencia de soluciones fil trantes de la radiación: CoSO 4 100 g 

L-1, K2Cr2O7 4,5 g L-1 y AM 0,125 g L-1. Condiciones: [Cr(VI)]0 = 300 � M, RMFeCr 1, 

pH 3 y T = 24 – 1 °C.  

 

De la Figura 3.8 se extraen tres conclusiones principales: 

1) Al filtrar el espectro de la lÆmpara con la solución de AM, la cinØtica de 

remoción de Cr(VI) es equivalente a la del experime nto en la oscuridad. 

2) La cinØtica de remoción de Cr(VI) al usar los filtros de K2Cr2O7 ó CoSO 4 es 

coincidente con la de la remoción bajo irradiación sin filtros. 

3) No se detectan diferencias significativas en los resultados de los distintos 

experimentos hasta los 10 min.  

 

Por lo tanto, con los resultados de la Figura 3.8 y los espectros de transmisión de los 

filtros (Figura 3.3), se concluye que la remoción d e Cr(VI) es activada solamente por 

luz de longitudes de onda mayores a 550 nm.  

 

 Discusión 3.4

En la Figura 3.4 se pudo ver que los perfiles de remoción de Cr(VI) a oscuras y bajo 

irradiación UV-Vis son coincidentes hasta los prime ros 10 min. Esto indicaría, en total 
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acuerdo con los resultados en la oscuridad, que durante el tratamiento de Cr(VI) bajo 

irradiación UV-Vis tienen lugar dos mecanismos suce sivos, los procesos tØrmicos, ya 

mencionados, y los procesos fotoquímicos. Es decir que podemos considerar que la 

remoción de Cr(VI) hasta los 10 min corresponde cas i exclusivamente a procesos 

tØrmicos, mientras que la remoción adicional de Cr(VI) luego de ese tiempo 

corresponde exclusivamente a procesos fotoquímicos. Teniendo en cuenta estas 

consideraciones y utilizando los datos de la Figura 3.4, se calculó el aporte de los 

procesos tØrmicos y fotoquímicos a la remoción de Cr(VI) empleando nZVI (Figura 

3.9). 

 

 

Figura 3.9. Aporte de los procesos tØrmicos y fotoquímicos a la remoción de Cr(VI) 

empleando nZVI usando los datos de la Figura 3.4.  

 

Al analizar las causas de la mayor remoción bajo ir radiación, se evaluó en primer 

lugar el posible efecto del incremento de la concentración de Fe(II) en la solución por 

procesos fotoquímicos homogØneos, que podrían tener lugar por dos vías: (i) por 

fotodisolución de las nanopartículas al ser irradia das [20,21] y (ii) por regeneración de 

Fe(II) por acción fotorreductiva de especies de Fe( III) en presencia de electrolitos 

soporte [19,22]. En el primer caso, se pudo ver que tanto en la oscuridad como bajo 

irradiación no se detectaron diferencias significat ivas en la [Fe(II)] y [Fetotal] en solución 

(Figura 3.6). Este resultado tambiØn quedó reforzado por la similitud entre el perfil 
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temporal de [Fe(II)] y [Fetotal] en presencia de luz (Figura 3.5) y en oscuridad (Cap. 2, 

Figura 2.5). Por otra parte, segœn muestran Hsu y col. [22], sería posible reducir Cr(VI) 

a Cr(III) en presencia de Fe(III) y de electrolitos de soporte como SO4
2- o Cl- bajo 

irradiación UV. En ese trabajo, los autores explica n que la formación de complejos 

fotoactivos entre Fe(III) y los aniones mencionados permitiría la regeneración de Fe(II), 

que reduciría al Cr(VI) en fase homogØnea. En nuestros experimentos, al evaluar la 

regeneración de Fe(II) por acción fotorreductiva de  especies de Fe(III) con los 

electrolitos soporte (Figura 3.7), demostramos que, en ausencia de las nanopartículas, el 

sistema se comporta como en ausencia de luz. Es decir, no se detectó fotorreducción de 

Fe(III) remanente en solución luego de filtradas la s nZVI.  

Finalmente, los resultados de la sección 3.3.1.1 mu estran que es la radiación de �  > 

550 nm la que activa las nZVI y permite el aumento en el rendimiento de remoción de 

Cr(VI) respecto a lo que sucede en oscuridad. Es decir, los procesos fotoquímicos son 

iniciados exclusivamente por radiación correspondie nte a la zona roja del espectro 

visible.  

Para explicar este fenómeno, se propone que, al int eractuar la luz con las 

nanopartículas, la contribución de la irradiación a  la eliminación de Cr(VI) provendría 

de una reacción de fotocatÆlisis heterogØnea promovida por los óxidos de hierro 

presentes en la CEOFe de las nZVI. Con relación a e ste aspecto, en la Tabla 3.1 se listan 

los valores de band gap para diferentes óxidos de hierro. 

 

Tabla 3.1. Band gap de distintos óxidos de hierro [23,24]. 

Óxido  Eg (eV) �  (nm) 

Hematita 2,2 563 

Lepidocrocita 2,1 590 

Goethita 2,06 601 

Maghemita 2,03 611 

Feroxihita 1,94 639 

Wüstita 1,0 1240 

Magnetita 0,1 12400 

 

Como puede verse, la mayoría de los óxidos de hierr o presentan energías de band 

gap entre 1,94 - 2,2 eV, siendo capaces de interactuar con radiación correspondiente a 
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longitudes de onda mayores a 550 nm (2,23 eV). De acuerdo a los resultados de XPS 

(ver sección 2.3.2.4, Cap. 2), Fe(III) es la especi e de hierro dominante en la capa 

exterior de las nanopartículas y, por ello, se espera que las fases hematita (2,2 eV), 

lepidocrocita (2,1 eV), goethita (2,06 eV) o maghemita (2,03 eV) sean las que 

interactœen con la luz1. La estructura de bandas de la CEOFe es compleja debido a la 

baja cristalinidad y alta proporción de defectos, p ero la absorción de luz genera pares 

electrón-hueco (e BC
--hBV

+) cuyo transporte a especies en solución puede dars e a travØs 

de defectos superficiales [25�27]. Como ya fuera me ncionado, Balko y Tryatnek [9,24] 

propusieron que la remoción de CCl 4 con partículas micromØtricas de ZVI en presencia 

de luz se veía favorecida por el desarrollo de procesos fotocatalíticos. En nuestro caso, 

los eBC
- pueden reducir al Cr(VI) de manera directa o mediante Fe(II) superficial 

(� Fe(II)) regenerado en superficie por reacción con � Fe(III). De acuerdo a experiencia 

previa en el grupo durante el tratamiento de Cr(VI) por fotocatÆlisis heterogØnea con 

TiO2 [28], se propone que la reducción del Cr(VI) podrí a ser monoelectrónica. Para 

completar el mecanismo, se requiere que los huecos tambiØn sean consumidos durante 

la remoción de Cr(VI). Uno de los candidatos es el agua; sin embargo, este proceso 

llevaría a la formación de radicales HO • que podrían reoxidar al Cr(III) [13]. En las 

condiciones experimentales ensayadas, ningœn experimento permitió ver la reoxidación 

del Cr(III) y, por lo tanto, este proceso fue descartado. Por esta razón, se propone que el 

atrapamiento de los hBV
+ se produce por el Fe0 en el interior de las nZVI (ecuaciones 3.6 

- 3.9). En este caso una reacción monelectrónica ac oplada a la reducción de Cr(VI) 

llevaría a la formación de Fe(I), que si bien es mu y inestable, no puede descartarse su 

formación en función de los experimentos realizados .  

 

FeOx/OOH + h�  → FeOx/OOH (eCB
- + hVB

+) (3.6)  

eCB
- + HCrO4

- → Cr(V) → Cr(IV) → Cr(III) (3.7)  

hVB
+ + Fe0 →→ Fe(II) (3.8)  

eCB
- + � Fe(III) → � Fe(II) (3.9)  

 

En el Cap. 1, (sección 1.3.2.5) ya ha sido menciona da la baja capacidad fotocatalítica 

de los óxidos de hierro y las razones de esta baja actividad. Sin embargo, la elevada 

capacidad de captura de electrones del Cr(VI), demostrada por nuestro grupo de 

                                                 
1 Valores de referencia para óxidos de hierro bulk. 
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investigación en la remoción de Cr(VI) por fotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 [11,29] 

permitiría una eficiente separación de cargas y la reactivación del interrumpido circuito 

de transferencia de electrones desde el Fe0 en el interior de las nZVI al Cr(VI) en 

solución, debido a la pasivación de la superficie q ue ocurre en la oscuridad (Cap. 2).  

El esquema de la Figura 3.10 representa el proceso completo de remoción de Cr(VI) 

tØrmica- y fotocatalíticamente. 

 

 

Figura 3.10. Esquema de mecanismo completo propuesto para los procesos tØrmicos 

y fotoquímicos de reducción de Cr(VI) por nZVI. 

 

En un artículo reciente, Ould-Chikh y col. [30] encontraron que la presencia de 

Cr(III) sobre la superficie de TiO2 tiene distinto efecto sobre la eficiencia fotónica  de la 

remoción fotocatalítica de Æcido fórmico, en relación con TiO 2 puro: si se trabaja a �  = 

330 y 370 nm, la eficiencia es menor, mientras que por irradiación a �  > 420 nm, se 

obtiene una mayor eficiencia. Los autores sugieren que la mayor eficiencia de remoción, 

para �  > 420 nm podría deberse a la excitación de Cr(III)  en la superficie y posterior 

transferencia de carga a la banda de conducción del  TiO2. Los autores seæalan que luego 

de la transferencia de carga se formaría Cr(IV) sobre la superficie del fotocatalizador 
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capaz de oxidar al Æcido fórmico. Este proceso no puede descartarse tampoco en nuestro 

sistema, donde el Cr(IV) formado a costa del Cr(III) superficial podría tambiØn estar 

involucrado en la oxidación de Fe 0 y de esa forma reactivar tambiØn la transferencia 

electrónica. 

 

 Conclusiones 3.5

La introducción de luz UV-Vis durante la remoción d e Cr(VI) usando nZVI produjo 

un aumento en la eficiencia de reducción a Cr(III).  En el caso de RMFeCr 2, el proceso 

fotoquímico permitió la remoción de casi un 20% mÆs de Cr(VI) que en ausencia de 

radiación. De acuerdo a lo expuesto en la discusión , la irradiación del sistema genera 

procesos fotocatalíticos que permiten reiniciar la transferencia de electrones desde el 

Fe0 encerrado en las nZVI recubiertas por la capa pasivante de hidróxidos y 

oxihidróxidos de Cr(III)-Fe(III), producto de los p rocesos tØrmicos de reducción de 

Cr(VI). Sin embargo, se encontró que en dicho siste ma es exclusivamente la luz visible 

de �  > 550 nm la que activa el proceso. Éste es un exce lente resultado, pues da al 

tratamiento propuesto la posibilidad de acoplar el uso de luz solar. Todas estas 

observaciones evidencian la existencia de una profunda interacción entre los 

componentes de la estructura de las nZVI, es decir, el Fe0 interno y la CEOFe, entre los 

que se desarrolla una sinergia que promueve la mejora de los procesos bajo irradiación 

de luz. 
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Capítulo 4 

FotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 para la remoción de 

Cr(VI) en presencia de Æcido cítrico: efecto de la 

concentración y del tipo de catalizador 

4.  

Resumen 

En el presente capítulo se describen los resultados de la remoción fotocatalítica de 

Cr(VI) sobre dos muestras comerciales de TiO2 (Evonik P25 y Hombikat UV100) en 

presencia de Æcido cítrico (Cit). Los experimentos fueron realizados bajo irradiación 

UV, con una concentración de TiO 2 de 1 g L-1 y a  pH 2, con 0,05 mM �  [Cr(VI)]0 �  3 

mM y siempre con relación molar ( RMCitCr) [Cit]0/[Cr(VI)]0 = 2,5. Los datos 

experimentales obtenidos durante la remoción conjunt a de Cr(VI) pudieron ser 

ajustados satisfactoriamente por medio de sencillos modelos exponenciales (mono- y 

biexponencial). Los datos experimentales para la remoción de Cit y la formación de 

Æcido 3-oxoglutÆrico (OGA), su principal producto de oxidación fotocatalítica, tambiØn 

fueron ajustados usando las mismas expresiones y constantes de velocidad que para 

Cr(VI), comprobÆndose que la remoción fotocatalítica del Cr(VI) domina la cinØtica de 

degradación de Cit y OGA. Las variables de ajuste o btenidas evidenciaron la progresiva 

inhibición de los fotocatalizadores. Una vez removi do Cr(VI) del sistema se produce un 

cambio en la distribución de los datos experimental es de [Cit] y [OGA], mostrando un 

comportamiento cinØtico de tipo Langmuir-Hinshelwood (LH).  

Sobre muestras seleccionadas de ambos catalizadores antes y despuØs de remoción 

completa de Cr(VI), se realizaron experimentos de conductividad de microondas 

resuelta en el tiempo (TRMC), reflectancia difusa y determinación de contenido de Cr 

sobre TiO2 por medio de TXRF. En conjunto, las tØcnicas revelaron que una 

concentración creciente de Cr(III) en la superficie  de los catalizadores reduce el tiempo 

de vida de los portadores de carga y, con ella, el rendimiento del proceso fotocatalítico. 

El uso de Cit como agente de sacrificio mejora la velocidad y eficiencia de la 

eliminación fotocatalítica Cr(VI), y evita la depos ición de Cr(III) a travØs de la 

formación de complejos solubles. Esto puede ser vis to como un resultado general de la 
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adición de Æcidos oligocarboxílicos al sistema fotocatalítico de Cr(VI). Ambos, los 

experimentos cinØticos y las mediciones TRMC, confirmaron que UV100 no sólo es 

mÆs eficiente que el P25 para la eliminación conjunta de Cr(VI) y Cit, sino tambiØn que 

sufre en menor medida las consecuencias del envenenamiento superficial debido a su 

mayor Ærea específica. 

 

4.1 Introducción 

Como ya se viera en el Capítulo 1 de esta Tesis, el Cr(VI) es la especie de cromo mÆs 

tóxica y de mayor movilidad hídrica. Una estrategia  recurrente para su remoción de 

cuerpos acuosos es su reducción a Cr(III). La Fotoc atÆlisis HeterogØnea (FH), 

especialmente con TiO2, ha sido uno de los PARs mÆs estudiados para la eliminación de 

Cr(VI) de sistemas acuosos. El mecanismo de reducción fotocatalítica de Cr(VI) sobre 

TiO2 ha sido ampliamente estudiado (vØanse, por ejemplo Refs. [1�3]). La reducción 

del metal en solución procede a travØs de tres reacciones monoelectrónicas sucesivas de 

Cr(VI) con los electrones de la banda de conducción  (eBC
-) generados por la irradiación 

del semiconductor con luz UV (ecuaciones 4.1 y 4.2).  

 

TiO2 + h�  → TiO2 (eBC
�  + hBV

+) (4.1) 

Cr(VI)/Cr(V)/Cr(IV) + eBC
�  → Cr(V)/Cr(IV)/Cr(III) (4.2) 

 

Se ha demostrado que la presencia de O2 disuelto en el sistema fotocatalítico, que 

podría competir por los eBC
� , no afecta la eficiencia del proceso debido al elevado 

sobrepotencial para su reducción [4�8]. 

En ausencia de donores de electrones, la FH resulta poco eficiente por generación de 

un cortocircuito producido por la continua reducció n y reoxidación de las especies de 

cromo. El mecanismo se describe mediante las ecuaciones 4.3 y 4.4: 

 

HOads
�  (H2O) + hBV

+→ HO• (+ H+) (4.3) 

Cr(V)/Cr(IV)/Cr(III) + hBV
+ (HO•) → Cr(VI)/Cr(V)/Cr(IV) (+ HO� ) (4.4) 

 

El agregado de donores orgÆnicos como el Æcido etilendiaminotetraacØtico (EDTA), 

el Æcido oxÆlico y el Æcido cítrico (Cit), entre otros, ha mostrado aumentar 
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considerablemente la eficiencia del proceso, siendo Cit es uno de los mÆs eficientes para 

la reducción fotocatalítica de Cr(VI) [9,10]. 

 El Cit es un compuesto modelo orgÆnico de baja toxicidad normalmente presente en 

las aguas y los suelos, es fotoquímicamente estable para luz UV cercana [11] y coexiste 

con cromo en algunos sistemas naturales [12]. Tal como ocurre con la mayoría de los 

ligandos orgÆnicos, el Cit no es capaz de formar complejos con Cr(VI), segœn surge de 

la bœsqueda bibliogrÆfica. Sin embargo, este Æcido carboxílico tiene la capacidad de 

formar complejos 1:1 tetracoordinados con Cr(III) a valores de pH inferiores a 5,5 [13�

16]. TambiØn se ha reportado la formación de complejos de Cit con Cr(V), 

intermediario detectado durante la reducción fotoca talítica de Cr(VI) con TiO2 [3,5,17]. 

La reducción tØrmica directa de Cr(VI) por sustratos orgÆnicos es un proceso lento [18] 

y a valores de pH superiores a 4,5 no se ha detectado reacción directa entre Cit y Cr(VI) 

a temperatura ambiente [19]. Por su parte, la luz UV-Vis aumenta notoriamente la 

velocidad de reducción de Cr(VI) por compuestos org Ænicos [20�22].  

Durante la FH de Cr(VI) sobre TiO2 la presencia de Cit en altas concentraciones, 

evita la recombinación de los pares e � /h+ y la reoxidación de las especies de cromo, ya 

que estas especies pueden ser oxidadas por HO• o hBV
+ con mayor facilidad que las 

especies de cromo. Por otra parte, como consecuencia de este efecto, se generan 

radicales fuertemente reductores que tambiØn pueden contribuir a la reducción de 

Cr(VI) en fase homogØnea: 

  

Cit + hBV
+/HO• → Cit• + H+/H2O  (4.5) 

Cit• + Cr(VI)/Cr(V)/Cr(IV) → Cr(V)/Cr(IV)/Cr(III)  

+ productos de oxidación de Cit  (4.6) 

 

Estudios sobre la degradación fotocatalítica de Cit  en presencia de O2 a pH < 3 

[23,24] mostraron que Cit• se descompone espontÆneamente en Æcido 3-oxoglutÆrico 

(OGA) y CO2 siguiendo un mecanismo tipo Langmuir-Hinshelwood: 

 

Cit• + O2 →→ CO2 (g) + OGA  (4.7) 

 

OGA se forma casi cuantitativamente a partir de la oxidación fotocatalítica de Cit y 

no se degrada fotocatalíticamente mientras Cit estÆ presente en el sistema [24], pero 
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decae sucesivamente a Æcido acetoacØtico (AAA) y acetona por descarboxilación 

tØrmica no oxidativa [23]. Por su parte, una vez agotado el Cit, el OGA se descompone 

fotocatalíticamente para dar Æcido lÆctico (AL), Æcido pirœvico (AP), Æcido glioxílico 

(AG), Æcido acØtico (AA), Æcido fórmico (AF) y acetona [24]. Segœn se ha demostrado 

ademÆs del Cit, el OGA tambiØn puede formar complejos con Cr(III) que permiten su 

estabilización a pH Æcido dificultando su retención en la superficie del TiO2, pero 

tambiØn su posterior separación del sistema por precipitación [8,16]. 

A pesar de que la remoción de Cr(VI) por medio de F H con TiO2 es un sistema 

ampliamente estudiado, aœn hay varios aspectos que ameritan ser discutidos como la 

cinØtica de dicho proceso y la influencia de la concentración de Cr(VI) y Cit y de la 

naturaleza del fotocatalizador. TambiØn es importante conocer el rol del donor y sus 

productos de reacción en la preservación de la supe rficie por complejación de Cr(III) 

obtenido como producto final.  En el presente capítulo se buscarÆ echar luz sobre estos 

aspectos. 

 

4.2 Desarrollo experimental 

4.2.1 Reactivos 

TiO2 Aeroxide P25 y Hombikat UV100 fueron proporcionados por Evonik y 

Sachtleben, respectivamente. El K2Cr2O7, (99,9% Merck), el Æcido cítrico 

(C6H8O7.H2O, 99% Riedel de Haºn) y todos los demÆs reactivos usados fueron de grado 

reactivo. Para los ajustes de pH, se utilizó HClO 4 puro (70%, Merck). El H3PO4 

(Biopack) utilizado en la determinación de Æcidos carboxílicos fue de calidad HPLC. En 

todos los experimentos, se utilizó agua Milli-Q (re sistividad = 18 M�  cm). 

 

4.2.2  Sistema experimental de fotorreacción 

El sistema de reacción acuoso (Figura 4.1) consisti ó en un reactor líquido tubular de 

sección anular de recirculación tipo batch irradiado con una lÆmpara de luz negra 

(Toshiba) tubular de 15 W con � mÆx = 351 nm, un reservorio con camisa de vidrio 

Pyrexfi, una bomba persitÆltica (APEMA) y un baæo tØrmico (PolyScience). El 

reservorio contó con una entrada para el burbujear aire durante la operación. El sistema 

fue siempre utilizado a una temperatura constante de 25 °C controlada por recirculación 

forzada de agua desde el baæo tØrmico a travØs de la camisa externa del reservorio, 
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mientras que la bomba peristÆltica permitía la recirculación de las suspensiones acuosas 

(1,5 mL min-1).  

 

Figura 4.1. Arreglo experimental para el tratamiento de Cr(VI) en presencia de Cit 

por FH con TiO2: (1) fotorreactor tubular, (2) reservorio con camisa de vidrio Pyrexfi, 

(3) bomba peristÆltica, (4) baæo tØrmico, (5) agitador magnØtico. 

 

4.2.3 Remoción de Cr(VI) acuoso en presencia de Cit por F H con TiO2 

En el reactor de la Figura 4.1 se introdujeron 350 mL de suspensiones 1 g L-1 de dos 

TiO2 comerciales, Aeroxide P25 (Evonik) y UV-100 (Hombikat), cuyas propiedades se 

resumen en la Tabla 1.2 del Capítulo 1. 

El sistema fue actinomØtricamente caracterizado por el mØtodo del ferrioxalato (ver 

Capítulo 3) y el flujo de fotones incidente por unidad de volumen (q0
n,p/V), en las 

mismas condiciones que las de los experimentos fotocatalíticos, fue de 15,2 � einstein s-1 

L-1.  

La remoción de Cr(VI) y Cit fue estudiada a diversa s concentraciones iniciales (0 < 

[Cr(VI)]0 �  3 mM y 0,125 < [Cit]0 �  7,5 mM), pero manteniendo una relación molar 

[Cit]0/[Cr(VI)]0 = 2,5. Los experimentos fueron realizados a pH constante (pH 2, 

alcanzado con HClO4) y bajo burbujeo continuo de aire (1 L min-1). Antes de comenzar 
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la irradiación, el sistema se mantuvo a oscuras dur ante 30 minutos para permitir que se 

alcanzara el equilibrio de adsorción de los reactivo s sobre la superficie del TiO2. La 

concentración de Cit y Cr(VI) al cabo de esos 30 mi n fue tomada como la concentración 

inicial de cada compuesto ([Cr(VI)]0
fot y [Cit]0

fot) para el tratamiento fotocatalítico.  

En la Figura 4.2 se representa la concentración de Cr(VI) y Cit adsorbidos durante 

los primeros 30 min a oscuras para ambos fotocatalizadores. 

 

 

 

Figura 4.2. Porcentaje de Cr(VI) y Cit adsorbidos sobre P25 y UV100 durante 30 

min en oscuridad. 

 

Una vez iniciada la irradiación, se tomaron muestra s a tiempos regulares que fueron 

filtradas por filtros de acetato de celulosa de 0,22 � m y preservadas en hielo para luego 
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determinar la concentración Cr(VI) y de Cit y sus pr oductos de oxidación durante el 

proceso fotocatalítico.  

El OGA no se degrada fotocatalíticamente con TiO2 mientras Cit estÆ presente en el 

sistema [23], pero puede decaer a Æcido acetoacØtico (AAA) y acetona por 

descarboxilación tØrmica no oxidativa [24]. En el presente estudio, dado que la AAA 

proviene exclusivamente de la descomposición tØrmica de la OGA, se tomarÆ como 

[OGA] a la suma de [OGA] y [AAA].  

 

4.2.4 TØcnicas analíticas 

La concentración de Cr(VI) fue determinada por el m Øtodo espectrofotomØtrico de la 

difenilcarbacida ya descripto en el Capítulo 2. La concentración de Cit y sus posibles 

productos de descomposición fotocatalítica de acuer do con las refs. [23,24], OGA, 

AAA, Æcidos lÆctico (AL), pirœvico (AP), mÆlico (AM), glioxílico (AG), acØtico (AA) y 

(AF), mÆs acetona, fueron seguidos por HPLC basÆndose en la tØcnica descripta en [23]. 

Brevemente, se utilizó un equipo de HPLC compuesto por un sistema de bombeo 

Alltech 301, un detector 100 UV/VIS (Thermo Separation Products UV) y una columna 

de 250 × 4,6 mm A C-18 UltraAqueous (Restek). Las c orridas cromatogrÆficas fueron 

realizadas con una solución de H 3PO4 (pH 2,1) como fase móvil a un flujo de 1 mL min -

1 y con el detector a longitud de onda fija de 210 nm para los Æcidos y de 263 nm para 

acetona. Los datos fueron procesados por medio del software Konikrom V.5.2. 

 

4.2.5 Caracterización de sólidos obtenidos luego de la re moción de 

Cr(VI)  

Los sólidos obtenidos despuØs de la eliminación com pleta de Cr (VI) para [Cr(VI)]0 

= 0,2; 0,8 y 1,5 mM fueron separados por filtración  y secados durante 24 h a 50 °C para 

su anÆlisis por TRMC, cuyos fundamentos fueron explicados en el Capítulo 1. Para ello, 

las muestras en polvo se colocaron sobre una placa de vidrio (Corning 7059) y se 

ubicaron en el extremo de una cavidad de guía de ondas (WR28). Las microondas se 

generaron mediante un diodo tipo Gunn (banda K� , 30 GHz). La excitación se realizó a 

350 nm usando un lÆser de OPO (NT342B, EKSPLA) con un ancho a mitad del 

mÆximo (FWHM) de 8 ns y frecuencia de repetición de 10 Hz. La densidad de energía 

4.2.5.1 Determinación del tiempo de vida de los portadores de carga 

por TRMC 
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de la luz recibida por la muestra en cada pulso fue de alrededor de 1,5 mJ cm-2. Las 

microondas reflejadas por las muestras en estado excitado se detectaron mediante un 

detector de banda (Agilent R422C), que convierte la seæal de microondas en una seæal 

elØctrica que luego es amplificada (200 MHz, 60 dB). La seæal de TRMC fue finalmente 

representada por medio de un digitalizador (LeCroy LT374). 

 

El contenido total de Cr sobre TiO2 (Cr@TiO2) en las muestras utilizadas para el 

anÆlisis por TRMC fue determinado por medio de TXRF (ver Capítulo 2). Los sólidos 

fueron resuspendidos en agua y mezclados con un una solución patrón de Ga(II), de 

forma tal que las concentraciones finales fueran de 1 g L-1 para las muestras sólidas y 10 

mg L-1 para Ga(II). Al igual que como se describiera en el Capítulo 2, las 

determinaciones se hicieron sembrando y secando una alícuota de 10 µL de cada 

suspensión sobre un disco de acrílico que finalment e se insertaba en un espectrómetro 

de TXRF PICOFOX S2.  

 

Los sólidos utilizados para el anÆlisis TRMC tambiØn fueron caracterizados por 

reflectancia y transmitancia difusa de manersa simultÆnea con un espectrómetro Cary 

5000 UV-vis-NIR (Agilent) con accesorio apropiado en el rango de 200 - 800 nm.  

 

4.3 Resultados 

4.3.1 Remoción de Cr(VI) con P25 

La Figura 4.3 muestra la evolución temporal de las concentraciones de Cr(VI), Cit y 

OGA para diferentes [Cr(VI)]0 durante la remoción fotocatalítica de Cr(VI) en pr esencia 

de Cit (RMCitCr = 2,5) sobre P25 (1 g L-1) a pH 2 y bajo burbujeo de aire. TambiØn se 

incluyen experimentos en las mismas condiciones con [Cit]0 = 2 mM y sin Cr(VI) 

([Cr(VI)]0 = 0), y con [Cr(VI)]0 = 0,8 mM, [Cit]0 = 2 mM y sin TiO2 (sin TiO2). 

 

 

 

 

4.2.5.2 Contenido total de Cr sobre TiO2 por TXRF

4.2.5.3 Reflectancia difusa
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Figura 4.3. Perfiles temporales de (a) concentración normalizad a de Cr(VI), (b) 

concentración normalizada de Cit, y (c) concentraci ón OGA durante la eliminación de 

Cr(VI) para diferentes concentraciones iniciales en presencia de Cit (RMCitCr = 2,5) 

por FH con P25. Las curvas continuas corresponden a un ajuste monoexponencial de los 

datos experimentales, las curvas discontinuas a un ajuste biexponencial y las curvas de 

puntos al ajuste tipo Langmuir-Hinshelwood. La curva discontinua y punteada en (c) 

para [Cr(VI)]0 = 0,05 mM es sólo para una mejor visualización y no  responde a ningœn 

modelo de ajuste. 

(a) 

(b) 

(c) 
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En primer lugar, el anÆlisis de los experimentos con [Cr(VI)]0 = 0,8 mM en presencia 

y ausencia de catalizador muestra que la presencia de TiO2 acelera la remoción de 

Cr(VI), confirmÆndose los resultados reportados en las Refs. [8,25]. Por otra parte, en la 

Figura 4.3 (a) se evidencia que si bien hay una significativa remoción de Cr(VI) en 

ausencia del catalizador, al cabo de 90 el sistema aœn contiene un 40% del Cr(VI) 

inicialmente presente, frente a una remoción comple ta de Cr(VI) en tan sólo 75 min con 

TiO2 en el reactor. Adicionalmente, el proceso fotocatalítico se muestra muy eficiente 

para la remoción de Cr(VI), dado que en todos los e xperimentos, excepto para [Cr(VI)]0 

= 3 mM, al cabo de 90 min se obtiene la remoción to tal del contaminante de interØs. 

En todos los experimentos fotocatalíticos, se observa que la remoción de Cr(VI) se 

desarrolla de manera acoplada a la degradación de C it y la formación de OGA, pero el 

perfil cinØtico de estos compuestos orgÆnicos se modifica con relación a su tendencia 

inicial a partir de la remoción completa de Cr(VI).  Por esta razón, y para facilitar la 

comprensión del comportamiento del sistema, se divi dirÆ el anÆlisis en dos secciones: 

remoción acoplada de Cr(VI) y Cit, por un lado, y r emoción de Cit una vez agotado 

Cr(VI), por el otro.  

 

Como se dijera anteriormente, se encontró que la re moción de Cr(VI) estÆ 

fuertemente ligada a la degradación de Cit y a la f ormación de OGA. Este concepto fue 

tenido en cuenta a la hora de ajustar los datos experimentales de [Cr(VI)], [Cit] y 

[OGA] por medio de una hipótesis bÆsica: la remoción de Cr(VI) domina la cinØtica de 

degradación de Cit y la formación de OGA. En consec uencia, para evaluar dicha 

hipótesis, en todos los casos se siguió el siguient e protocolo: 

 

1) Bœsqueda del mejor modelo de ajuste para los datos experimentales de 

[Cr(VI)] 

2) Ajuste de los datos experimentales para [Cr(VI)] sin restricciones para las 

variables de ajuste 

3) Ajuste de los datos experimentales de Cit y OGA por un modelo equivalente 

al de Cr(VI) fijando las constantes cinØticas en los valores obtenidos para el 

metal en solución  

 

4.3.1.1 Remoción acoplada de Cr(VI) y Cit con P25
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En la Ref. [8], para un experimento equivalente al de la Figura 4.3 con [Cr(VI)]0 = 

0,8 mM ([Cit]0 = 2 mM pH 2, [TiO2] = 1 g L-1) y en un reactor similar, el autor reporta 

que un ajuste monoexponencial (ecuación 4.8) es el mÆs adecuado para describir el 

comportamiento de los puntos experimentales para el decaimiento de [Cr(VI)] y [Cit]. 

 

�Cr(VI)�  o �Cit�=A1
Cr o Cit�× �e-kC1× t��+�A�

Cr o Cit (4.8) 

 

De acuerdo con la ecuación 4.8, kC1 es la constante cinØtica, A1
Cr o Cit representa la 

concentración de Cr(VI) o Cit eliminados y A�
Cr o Cit es la concentración de Cr(VI) o Cit 

que podría estar presente incluso a un tiempo de reacción infinito. De esta forma, ( A1
Cr o 

Cit + A�
Cr o Cit) debe coincidir con [Cr(VI)]0

fot o [Cit]0
fot. 

En el caso del OGA, la expresión utilizada fue equi valente, pero tiene en cuenta que 

es un compuesto que se forma durante el proceso, como indica la ecuación 4.9: 

 

�OGA�=A1
OGA × � 1�-�e-kC1×t �  (4.9) 

 

donde, kC1 es la constante cinØtica de formación, y A1
OGA representa la concentración de 

OGA formado a travØs del proceso fotocatalítico. En este caso, A�  fue excluido como 

parÆmetro de ajuste debido a que solamente se estÆ buscando modelar la formación de 

OGA. Este compuesto puede consumirse luego de un grado de avance de reacción 

mayor al de interØs en la presente Tesis y en esos casos este modelo perdería validez. 

En la Tabla 4.1 se muestran los resultados obtenidos para el ajuste de los datos 

experimentales correspondientes a la remoción de Cr (VI) por FH con P25 en presencia 

de Cit. 
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Tabla 4.1. ParÆmetros cinØticos obtenidos del ajuste de los datos experimentales de la Figura 4.3 por medio de las ecuaciones 4.8, 4.9,  4.10 y 

4.11. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

[Cr(VI)]0 

(mM) 

kC1 

(min�1 ) 

kC2 

(min�1 ) 

Cr(VI) Cit OGA 

A1
Cr 

(mM) 

A2
Cr 

(mM) 
R2 

A1
Cit 

(mM) 

A2
Cit 

(mM) 

A�
Cit 

(mM) 
R2 

A1
OGA 

(mM) 

A2
OGA 

(mM) 
R2 

0,05 1,12 --- 0,04 --- 1 0,04 --- 0,04 1 0,05 --- 1 

0,2 0,61 --- 0,19 --- 1 0,23 --- 0,19 0,997 0,18 --- 0,988 

0,4 0,40 0,11 0,30 0,07 0,992 0,41 0,04 0,43 0,991 0,12 0,15 0,986 

0,8 0,40 0,07 0,22 0,49 0,998 0,45 0,54 0,84 0,993 0,16 0,31 0,997 

1,5 0,40 0,04 0,27 1,13 0,999 0,43 1,56 1,39 0,991 0,08 0,51 0,998 

3 0,40 0,01 0,35 2,32 0,996 0,43 3,90 2,60 0,991 0,08 1,06 0,994 

0,8 (sin TiO2) 0,01 --- 0,78 --- 0,977 0,31 --- 1,61 0,934 --- --- --- 
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Para [Cr(VI)]0 �  0,2 mM y para el experimento sin TiO2, se obtuvo un ajuste 

satisfactorio de los datos experimentales usando las expresiones 4.8 y 4.9. Sin embargo, 

para los experimentos con [Cr(VI)]0 �  0,4 mM se encontró que el ajuste 

monoexponencial perdía precisión con un sesgo en la  distribución de residuos a tiempos 

largos. A raíz de dicho comportamiento, y como ya se propusiera en condiciones 

similares en las Refs. [8,26], se decidió agregar un  segundo tØrmino monoexponencial 

al ajuste de dichos datos experimentales a travØs de las ecuaciones: 

 

�Cr(VI)�  o �Cit�=A1
Cr o Cit�× �e-kC1× t�+�A2

Cr o Cit�× �e-kC2× t�+�A�
Cr o Cit (4.10) 

 

�OGA�=A1
OGA × � 1�-�e-kC1× t�  + A2

OGA × � 1�-�e-kC2× t�  (4.11) 

 

De acuerdo con las ecuaciones 4.10 y 4.11, el decaimiento de Cr(VI), la degradación 

de Cit y la formación de OGA se llevarían a cabo a travØs de un mecanismo que implica 

dos procesos simultÆneos, 1 y 2; se tomarÆ al proceso 1 como el mÆs rÆpido. kC1 y kC2 

son las respectivas constantes cinØticas. A1
Cr o Cit y A2

Cr o Cit representan la concentración 

de Cr(VI) o Cit eliminados a travØs de cada proceso y A�
Cr o Cit es la concentración de 

Cr(VI) o Cit que podría estar presente incluso a un tiempo de reacción infinito. De esta 

forma, (A1
Cr o Cit + A2

Cr o Cit + A�
Cr o Cit) debe coincidir con [Cr(VI)]0

fot o [Cit]0
fot, mientras 

que A1
OGA y A2

OGA representan la concentración de OGA formado durant e el proceso 

fotocatalítico. 

Todos los valores de R2 en la Tabla 4.1 fueron superiores a 0,98. Esto refleja, por un 

lado, que se consiguió un ajuste satisfactorio de l os datos experimentales y, por el otro, 

que se confirma la hipótesis originalmente planteada  segœn la cual la remoción de 

Cr(VI) domina la cinØtica de degradación de Cit y formación de OGA. A pesar de estos 

significativos resultados, las constantes cinØticas kC1 y kC2 disminuyen con [Cr(VI)]0 

indicando que el sistema no posee una cinØtica de primer orden y que hay un proceso 

inhibitorio de la remoción de Cr(VI) que parece dep ender de la concentración inicial del 

mismo. Un anÆlisis mÆs detallado de dichas constantes cinØticas en función de [Cr(VI)]0 

permite observar que kC2 disminuye en forma sostenida a medida que aumenta 

[Cr(VI)]0, mientras kC1 alcanza un valor límite de 0,4 min-1 a partir de [Cr(VI)]0 = 0,4 

mM. Este comportamiento indica que el proceso 1 se vuelve despreciable al cabo de 10 

min para [Cr(VI)]0 �  0,4 mM, ya que exp(� kC1×t) = 0,02. MÆs aœn, a medida que 
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[Cr(VI)]0 aumenta, el proceso 2 comienza a tener mayor impacto sobre la remoción 

Cr(VI), la degradación de Cit y la formación de OGA , como queda reflejado en valores 

decrecientes de A1/A2 para las tres especies.  

 

Segœn se reportara en [8,23,24], la remoción fotocatalítica de Cit utiliza O2 disuelto 

como aceptor de electrones y sigue una cinØtica de tipo Langmuir-Hinshelwood (LH) 

representada en la ecuación 4.12. 

 

t�=�
� [Cit]0

’  - [Cit]�

kfot
Cit + 

ln� [Cit]0
’  [Cit]�  �

kfot
CitKCit  (4.12) 

 

donde kfot
Cit es la constante de velocidad de degradación fotoca talítica de Cit, KCit su 

constante de afinidad y [Cit]0� es la concentración inicial de Cit. Esta ecuación  se aplicó 

para el ajuste de los datos experimentales de las curvas de los experimentos de este 

Capítulo luego de la remoción completa de Cr(VI). 

Por otra parte, tambiØn en [24] se propone que la formación de OGA por FH de Cit 

con O2 como aceptor de electrones sigue una cinØtica de orden cero, como la de la 

ecuación 4.13: 

 

�OGA�=�OGA� 0
’ +k0

OGA × t (4.13) 

 

donde k0
OGA es la constante de orden cero para la formación de  OGA, y [OGA]0’ es la 

concentración de OGA. Esta ecuación se empleó enton ces para ajustar los datos 

experimentales luego de la remoción completa de Cr( VI). 

Para confirmar los resultados, se realizó un experi mento de remoción de Cit en las 

mismas condiciones que para [Cr(VI)]0 = 0,8 mM, pero en ausencia de Cr(VI), como se 

puede ver en la Figura 4.3. En este caso, los datos experimentales de [Cit] y [OGA] 

fueron ajustados sin restricciones en los parÆmetros cinØticos. Los resultados de dicho 

ajuste pueden verse en la Tabla 4.2. 

 

4.3.1.2 Remoción de Cit y formación de OGA luego de la remoción 

total de Cr(VI) con P25 
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Tabla 4.2. ParÆmetros cinØticos de la Figura 4.3, (b) y (c), para [Cr(VI)]0 de 0 a 0,4 

mM despuØs de la eliminación completa de Cr (VI) usando las ecuaciones 4.12 y 4.13. 

[Cr(VI)]0 

(mM) 

Cit OGA 

[Cit]0�
 

(mM) 

kfot
Cit 

(mM  

min�1 ) 

KCit 

(mM�1 ) 

R2 [OGA]0� 

(mM) 

k0
OGA

 

(mM  

min�1 )  

R2 

0 2,00 0,033 11 0,991 0 0,024 0,986 

0,05 0,04 0,027 29 1 0,05 0,001 0,941 

0,2 0,19 0,005 >100 0,998 0,18 0,005 0,930 

0,4 0,43 0,002 >100 0,989 0,25 0,002 0,996 

 

El hecho de que Cit se transforma cuantitativamente en OGA en ausencia de Cr(VI), 

se confirma a partir de la similitud entre kfot
Cit y k0

OGA. La excepción es el caso de 

[Cr(VI)]0 = 0,05 mM, donde k0
OGA es casi 30 veces menor que kfot

Cit. Esto puede 

explicarse por la muy baja concentración de Cit usa da en este experimento (0,125 mM), 

o porque parte del OGA formado quede adsorbido en la superficie del TiO2, y no pueda 

detectarse en solución.  

Por otra parte, kfot
Cit y k0

OGA disminuyen cuando [Cr(VI)]0 aumenta, indicando que la 

inhibición reportada durante la remoción de Cr(VI) tiene efectos sobre la degradación 

de Cit y OGA aun cuando Øste ya ha sido completamente removido del sistema. La 

tendencia registrada para kfot
Cit y k0

OGA parece llevar a la inhibición total de la remoción  

de Cit por FH para [Cr(VI)]0 �  0,8 mM una vez desaparecido Cr(VI). Curiosamente, el 

comportamiento de KCit con el aumento de [Cr(VI)]0 es opuesto, aumentando de manera 

constante hasta 100 mM-1. Este comportamiento tambiØn se ha observado en un trabajo 

anterior [27] e indica que la ecuación 4.12 deben s er considerada sólo como una buena 

ecuación de ajuste y no como el resultado de un mode lo cinØtico para el mecanismo de 

degradación. 

  

4.3.2  Remoción de Cr(VI) con UV100 

La Figura 4.4 muestra la evolución temporal de las concentraciones de Cr(VI), Cit y 

OGA para diferentes [Cr(VI)]0 durante la remoción fotocatalítica de Cr(VI) en pr esencia 

de Cit (RMCitCr = 2,5) sobre UV100 (1 g L-1) a pH 2 y bajo burbujeo de aire. TambiØn 
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se incluyen experimentos en las mismas condiciones con [Cit]0 = 2 mM y sin Cr(VI) 

([Cr(VI)]0 = 0), y con [Cr(VI)]0 = 0,8 mM, [Cit]0 = 2 mM y sin TiO2 (sin TiO2). 

 

 

 

 

 

Figura 4.4. Perfiles temporales de (a) concentración normalizad a de Cr(VI), (b) 

concentración normalizada de Cit, y (c) concentraci ón OGA durante la eliminación de 

Cr(VI) para diferentes concentraciones iniciales en presencia de Cit (RMCitCr = 2,5) 

por FH con UV100. Las curvas continuas corresponden a un ajuste monoexponencial de 

los datos experimentales y las curvas discontinuas al ajuste tipo Langmuir-Hinshelwood 

(a) 

(b) 

(c) 
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y orden cero (OGA). Las curvas discontinuas y punteadas en (c) para [Cr(VI)]0 = 0 y 

0,2 mM son sólo para una mejor visualización y no r esponden a ningœn modelo de 

ajuste. 

Los perfiles cinØticos presentan el mismo comportamiento general que los obtenidos 

con P25: remoción de Cr(VI) acoplada a la degradaci ón de Cit y formación de OGA y, 

una vez eliminado Cr(VI), cambio de comportamiento de [Cit] y [OGA], pero siempre a 

mayor velocidad que para P25. Esto implica mayor actividad por parte de UV100 y, de 

hecho, no se reporta el experimento con [Cr(VI)]0 = 0,05 mM porque la eliminación 

completa Cr(VI) fue alcanzada en menos de 2 min.  

Al igual que con P25, el anÆlisis cinØtico fue dividido antes y despuØs de la 

desaparición de Cr(VI) siguiendo el protocolo propu esto en la sección 4.3.1. 

 

4.3.2.1 Remoción acoplada de Cr(VI) y Cit con UV100 

En la Tabla 4.3 se resumen los parÆmetros cinØticos del ajuste de los datos 

experimentales para Cr(VI), Cit y OGA durante la remoción acoplada de Cr(VI) y Cit 

con UV100. 

Tabla 4.3. ParÆmetros cinØticos surgidos del ajuste de los datos experimentales de 

Cr(VI), Cit y OGA durante la remoción acoplada de C r(VI) y Cit sobre UV100. 

[Cr(VI)]0 

(mM) 

kC1
a 

(min�1 ) 

Cr(VI) Cit OGA 

  A1 

(mM) 

R2 A1 

(mM) 

A�  

(mM) 

R2 A1 

(mM) 

R2 

0,2 13,39 0,15 1 0,16 0,14  0,999 0,22 1 

0,4 0,63 0,33 0,999 0,46 0,39 0,981 0,21 0,988 

0,8 0,26 0,64 0,979 1,03 0,84 0,995 0,38 0,971 

1,5 0,11 1,40 0,981 2,12 1,54 0,992 0,68 0,992 

3 0,04 2,70 0,990 4,61 2,90 0,973 1,44 0,961 

0,8 (sin TiO2) 0,01 0,78 0,977 0,31 1,60 0,934 --- --- 

 

Como puede verse en la Tabla 4.3, en el caso de UV100 los datos experimentales 

para la remoción de Cr(VI) y Cit y la formación de OGA fueron satisfactoriamente 

ajustados por medio de las ecuaciones 4.8 y 4.9. De manera equivalente a lo visto con 

P25, kC1 disminuye con [Cr(VI)]0 indicando tambiØn un efecto inhibitorio que impide 
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describir a la cinØtica de proceso como de primer orden. Sin embargo, kC1 no alcanza un 

valor límite y el ajuste monoexponencial es satisfactorio para toda [Cr(VI)]0 utilizada. 

 

DespuØs de la eliminación completa de Cr(VI), se observa un cambio claro en la 

evolución de [Cit] y [OGA]. Como se hiciera para P25 , los decaimientos de dichas 

especies fueron ajustados por medio de las ecuaciones 4.12 y 4.13 que responden a un 

comportamiento de tipo LH para Cit y de orden �cero � para OGA. En la Tabla 4.4 se 

resumen los parÆmetros experimentales de ajuste obtenidos. 

 

Tabla 4.4. ParÆmetros cinØticos extraídos de la Figura 4.4, (b) y (c), para [Cr(VI)]0 

de 0 a 1,5 mM despuØs de la eliminación completa de Cr (VI) usando las ecuaciones 

4.12 y 4.13. 

[Cr(VI)]0 

(mM) 

Cit OGA 

[Cit]0� 

(mM) 

kfot
Cit 

(mM  

min�1 ) 

K(Cit) 

(mM�1 ) 

R2 [OGA]0� 

(mM) 

k0
OGA

  

(mM  

min�1 ) 

R2 

0 1,98 0,069 2,5 0,992 0 0,037 0,994 

0,2 0,16 0,051 2,5 0,999 0,21 0,015 0,853 

0,4 0,37 0,011 10,0 0,976 0,21 0,005 0,986 

0,8 0,84 0,009 10,0 0,991 0,40 0,003 0,998 

1,5 1,60 0,006 10,0 0,828 0,61 0,002 0,987 

 

Nuevamente, se consiguió ajustar los datos experime ntales de manera satisfactoria 

aunque con UV100 kfot
Cit > kfot

OGA, lo cual indicaría una menor selectividad hacia la 

formación de OGA, o una descomposición apreciable d e OGA durante los experimentos 

una vez consumido Cr(VI). MÆs aœn, para los experimentos con [Cr(VI)]0 = 0 y 0,2 

mM, la remoción de OGA se hizo evidente y al cabo de  120 min se pudieron detectar 

AF, AP, AL y AA (ver sección 4.4.1).  

Al igual que con P25, la remoción de Cit y formació n de OGA se vuelven menos 

eficientes a medida que aumenta [Cr(VI)]0, como se desprende de la disminución de las 

respectivas constantes de velocidad fotocatalíticas kfot
Cit y kfot

OGA. 

4.3.2.2 Remoción de Cit y formación de OGA luego de la remoción 

total de Cr(VI) con UV100 
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4.3.3 Caracterización de los sólidos al cabo de la remoci ón completa de 

Cr(VI) 

En la Figura 4.5 se reportan los espectros de absorción (expresados en unidades de 

absortancia o factor de absorción, FAbs [28]) de lo s sólidos resultantes de los 

experimentos con [Cr(VI)]0 = 0,2; 0,8 y 1,5 mM en presencia de Cit (RMCitCr = 2,5) a 

pH 2 obtenidos inmediatamente despuØs de la remoción fotocatalítica completa de 

Cr(VI) sobre P25 y UV100. 

 

 

 

 

Figura 4.5. Espectros de absorción para los sólidos obtenidos l uego de remoción 

completa de Cr(VI) por FH en presencia de Cit con (a) P25 y (b) UV100. 

4.3.3.1 Espectros de absorción 
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P25 y UV100 registraron espectros de absorción que coinciden con los reportados en 

la literatura [29]. Sin embargo para los sólidos ob tenidos luego de la remoción de 

Cr(VI), aparecen tres nuevos picos con mÆximos a �  = 390, 440 y 622 nm, que 

corresponden a las transiciones 4A2g→4T1g (t2e
2), 4A2g→4T1g (t2

2e) y 4A2g→4T2g (t2
2e) 

para Cr(III) en entorno octaØdrico y exclusivamente sobre la superficie del TiO2 [29]. 

TambiØn se ha reportado la existencia de una banda de absorción de transferencia de 

carga a �  = 450 nm para Cr(III) en la superficie de TiO2 [30,31], que puede solaparse 

con la transición 4A2g→4T1g (t2
2e). Para ambos catalizadores, la intensidad de los picos 

aumenta con [Cr(VI)]0, lo que indica una mayor cantidad de Cr(III) retenido. No se 

registraron por esta tØcnica evidencias de la presencia de Cr(VI) adsorbido sobre los 

catalizadores. 

 

En la Tabla 4.5 se exponen los resultados de la determinación de Cr(III) retenido 

sobre TiO2 y la eficiencia de retención ( ER) calculada como: 

 

ER = 
[Cr@TiO2] × [TiO 2] × 100

[Cr(VI)]0
 (4.14) 

 

donde [Cr@TiO2] es la concentración superficial de Cr(III) sobre TiO2 obtenida a partir 

de mediciones por TXRF y [TiO2] es la concentración del fotocatalizador en los 

experimentos en suspensión. 

 

Tabla 4.5. Cr@TiO2 y ER para P25 y UV100 luego de remoción completa de Cr( VI) 

en presencia de Cit empleando P25 y UV100. 

TiO2 P25 UV100 

[Cr(VI)]0 

(mM) 
0 0,2 0,8 1,5 0 0,2 0,8 1,5 

[Cr@TiO2] 

(mmol g�1 ) 
--- 0,11 0,21 0,27 --- 0,16 0,45 0,67 

ER 

(%) 
--- 56 26 18 --- 78 56 45 

 

4.3.3.2 Cantidad de Cr(III) retenido
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Los resultados de TXRF confirman que Cr(III) ha quedado retenido sobre la 

superficie del TiO2. Sin embargo, a medida que aumenta [Cr(VI)]0, la proporción de Cr 

retenido respecto del Cr(VI) removido, ER, es cada vez menor. Por otra parte, UV100 

no sólo retiene mayor cantidad de Cr sino que prese nta mayor ER que P25 en todos los 

casos. Para una mejor visualización de los datos, e n la Figura 4.6 se representa 

[Cr@TiO2] en función de [Cr(VI)] 0. 

 

 

Figura 4.6. [Cr@TiO2] en función de [Cr(VI)] 0 luego de la remoción completa de 

Cr(VI) por FH con P25 y UV100. 

Si bien [Cr@TiO2] aumenta con [Cr(VI)]0, la superficie de P25 parece saturarse de 

Cr(III), mientras este parÆmetro aumenta continuamente con el aumento de [Cr(VI)]0 

para UV100.  

El resultado coincide cualitativamente con el comportamiento del pico de Cr(III) 

superficial que aparece a 622 nm en la Figura 4.5. 

 

La Figura 4.7 resume los resultados de las mediciones de TRMC realizadas para 

UV100 y P25 despuØs de la eliminación completa de Cr (VI) para [Cr (VI)]0 = 0,2; 0,8 y 

1,5 mM en presencia de Cit (RMCitCr = 2,5) a pH 2. 

 

4.3.3.3 Medidas de TRMC
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Figura 4.7. Perfiles de TRMC por excitación a 350 nm para los sólidos obtenidos 

luego de la eliminación completa de Cr(VI) por FH a  partir de [Cr(VI)]0 = 0,2; 0,8 y 1,5 

mM en presencia de Cit (RMCitCr = 2,5) a pH 2 sobre (a) P25 y (b ) UV100. 

En líneas generales, se ve que el P25 presenta una seæal mayor y una relajación mÆs 

lenta que el UV100, lo cual es consistente con la mayor fotoactividad reportada 

usualmente en bibliografía para este tipo de TiO2 [32]. Por otra parte, al aumentar 

[Cr@TiO2] disminuye la generación de portadores de carga y parecen acelerarse los 

procesos de relajación del sistema para ambos catal izadores. En la Tabla 4.6 se 
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presentan todos los parÆmetros obtenidos a partir del anÆlisis de las seæales de TRMC 

de la Figura 4.7. 

 

Tabla 4.6. ParÆmetros obtenidos a partir de las mediciones TRMC de la Figura 4.7. 

TiO2 
[Cr(VI)]0 

(mM) 

Imax 

(V) 
I40ns/ImÆx 

ID 

(V) 
kD 

P25 

0 0,085 0,50 2,90E-04 0,30 

0,2 0,103 0,34 4,35E-04 0,26 

0,8 0,087 0,31 1,44E-04 0,30 

1,5 0,069 0,27 1,11E-04 0,32 

UV100 

0 0,082 0,33 4,55E-04 0,15 

0,2 0,043 0,28  ---a 

0,8 0,055 0,25  ---a 

1,5 0,042 0,23  --- a 

 

El nœmero total de portadores de carga generados durante la excitación, representado 

por ImÆx, puede ser objeto de algunas variaciones relacionadas con la estructura 

electrónica del sólido, pero tambiØn con la cantida d de semiconductor, la sección de 

irradiación o la intensidad del lÆser, cambiando así la intensidad absoluta neta en las 

mediciones de TRMC. En general, la presencia de Cr(III) parece disminuir levemente el 

valor ImÆx para ambos sólidos con œnica excepción en el sólid o obtenido luego del 

experimento con [Cr(VI)]0 = 0,2 mM sobre P25.  

Por su parte, el anÆlisis del tiempo de vida de los portadores de carga es una 

herramienta mÆs robusta que ImÆx, ya que permite independizarlo de la variabilidad 

experimental inherente a la tØcnica. De la Tabla 4.6 puede extraerse que, a pesar de la 

similitud en los valores de ImÆx, I40ns/ImÆx
P25 > I40ns/ImÆx

UV100, lo cual refleja que la 

recombinación a tiempos cortos es mÆs rÆpida para UV100 que para P25 debido a su 

menor cristalinidad y mayor concentración de defect os en la estructura cristalina que 

aumenta la probabilidad de recombinación [14 y refe rencias].  

TambiØn es claro que I40ns/ImÆx decrece de manera monótona a medida que aumenta 

[Cr(VI)]0 para cada uno de los fotocatalizadores.  

Finalmente, el anÆlisis del aporte de los procesos de relajación que actœan a tiempos 

largos (t > 200 ns) fue difícil de llevar adelante debido a la elevada relación seæal/ruido 
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en dicha zona de los perfiles de TRMC. Los valores de ID de la Tabla 4.6 son siempre 

inferiores al 1% del valor de ImÆx en todos los casos, indicando que el aporte de dichos 

procesos en la relajación del sistema no es signifi cativo. Para UV100, sólo se consiguió 

realizar el anÆlisis con el material puro ya que, como puede verse en la Figura 4.7 (b), la 

seæal es prÆcticamente nula a t = 200 ns. En el caso de P25, el anÆlisis no evidenció 

diferencias significativas en los valores de kD con el aumento de [Cr@TiO2].  

 

4.4 Discusión 

4.4.1 Sinergia entre Cr(VI) y Cit durante la remoción con  TiO2 

De acuerdo a lo dicho en la introducción del presen te capítulo, a oxidación 

fotocatalítica de Cit sobre TiO2 en presencia de O2 genera OGA casi cuantitativamente 

que a su vez se descompone fotocatalíticamente para dar AAA, AL, AP, AG, AA, AF y 

acetona [24]. Este resultado fue verificado en la presente Tesis a partir de la realización 

de experimentos de degradación de Cit en ausencia d e Cr(VI) ([Cit]0 = 2 mM) como 

puede verse en las Figura 4.3 Figura 4.4. En la Figura 4.8 se representan los valores de 

concentración final (120 min) de algunos de los prod uctos de la degradación 

fotocatalítica de OGA sobre los dos fotocatalizadores utilizados.  

 

 

Figura 4.8. Concentración de AF, AA, AL, AP y AAA al cabo de 12 0 min de 

reacción de remoción fotocatalítica de [Cit] 0 = 2 mM a pH 2 sobre P25 y UV100.  
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Cuando se introduce Cr(VI) en el sistema, se obtiene un efecto sinØrgico que redunda 

en una velocidad de eliminación mayor de ambos cont aminantes. MÆs aœn, el 

acoplamiento de dichos procesos es tal que, mientras Cr(VI) estÆ presente, su remoción 

domina la cinØtica de degradación de Cit y la consecuente formación de OGA. En la 

literatura sobre la remoción fotocatalítica de Cr(V I) con o sin donor, abundan los 

trabajos que utilizan expresiones monoexponenciales o cinØticas de primer orden para 

describir la evolución de dicho contaminante [8,25,3 4�37] mientras que el empleo de 

expresiones biexponenciales no es tan frecuente [26], pero ha sido propuesto 

previamente en nuestro grupo de investigación para el sistema Cr(VI)/Cit [8]. Por otra 

parte, sólo unos pocos documentos describen el comp ortamiento cinØtico de Cr(VI) y 

del donor orgÆnico introducido en el sistema para mejorar la remoción del metal [36,38�

42] y, en esos casos, se proponen modelos mono- [36,39,40] o biexponencial [8] para el 

decaimiento de ambos compuestos. La œnica excepción surge de un trabajo de Vinu y 

col. [38] que proponen una compleja red multiciclo para modelar la reducción 

fotocatalítica del sistema Cr(VI)/fenol. Sin embargo, cuando se intentó aplicar dicho 

modelo al ajuste de los datos experimentales de este Capítulo, se encontró que era 

menos preciso que los obtenidos por los modelos exponenciales simples aquí 

propuestos.  

 

4.4.2 Disminución de la actividad fotocatalítica del TiO 2 en el UV 

Como ya se hiciera referencia en la sección de resu ltados, a pesar del buen ajuste 

conseguido para describir la remoción de Cr(VI), la  degradación de Cit y la formación 

de OGA, ninguno de ellos es un proceso de primer orden ya que las constantes de 

velocidad kC1 y kC2 (Tabla 4.1 y Tabla 4.3) disminuyen con el aumento de [Cr(VI)]0. El 

mismo comportamiento fue observado para las constantes de velocidad de degradación 

de Cit (kfot
Cit) y de formación de OGA ( k0

OGA) una vez removido Cr(VI) del sistema. 

Esta pØrdida de actividad de los fotocatalizadores se debe al envenenamiento progresivo 

producido por la deposición de Cr(III) [8,34,35,43� 47]. Segœn ya ha sido reportado al 

estudiar fotocatalizadores dopados con Cr(III) (principalmente TiO2), el Cr(III) puede 

actuar como centro de recombinación de cargas (CRQ)  [29,48�52] y, de esa forma, 

acelerar el decaimiento de los portadores de carga. Los pasos asociados a dicho proceso 

son aœn tema de debate en la literatura especializada. Herrmann y col. [48,49] proponen 

que el primer paso involucra un atrapamiento de eCB
� , de forma que el centro aceptor 
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pasa a tener carga mÆs negativa y atrapa a los huecos fotogenerados. Sin embargo es 

posible encontrar un mecanismo opuesto [50,52] segœn el cual Cr3+ puede primero 

atrapar un hueco, pasando a Cr4+ y esta especie luego vuelve a la forma trivalente por 

reacción con un electrón fotogenerado. A pesar de e stas diferencias, ambos mecanismos 

tienen en comœn la presencia de estados localizados en la región interbanda de la 

estructura electrónica del TiO 2 [53,54]. Luego de la fotogeneración de pares e � /h+, el 

sistema puede relajar por recombinación no radiativ a directa banda a banda o mediante 

procesos alternativos ofrecidos por defectos en la matriz del semiconductor actuando 

como CRQ (Figura 4.9).  

 

 

Figura 4.9. Esquema de caminos de recombinación no radiativa en  semiconductores.  

A mayor concentración de trampas, mayor serÆ velocidad de recombinación y, por lo 

tanto, menor la actividad fotocatalítica. En los experimentos llevados a cabo en la 

presente Tesis, el Cr(III) se deposita en la superficie del TiO2 y estos mecanismos 

pueden ser tomados en forma general para racionalizar los resultados obtenidos.  

En primer lugar, y como fuera mencionado en la sección 4.3.3.3, una mayor 

concentración de defectos y un menor dominio crista lino explicaba el menor tiempo de 

vida de portadores de carga para UV100 que para P25. MÆs aœn, si se examina en 

detalle la Tabla 4.6 se ve que, para cada [Cr(VI)]0, I40ns/ImÆx es siempre inferior para los 

experimentos sobre UV100 que sobre P25 y, sin embargo, toda la evidencia 

experimental presentada muestra claramente que UV100 es mÆs activo que P25, aun 
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cuando el primero retiene mayor cantidad de Cr(III) (Tabla 4.5). Evidentemente, el Ærea 

específica juega un papel preponderante en la eficiencia del proceso fotocatalítico para 

la remoción de Cr(VI) y Cit en el sistema utilizado . En un primer intento de vincular 

estos efectos, se confeccionó la grÆfica de la Figura 4.10, donde se representa la 

variación relativa del tiempo de vida de los portado res de carga 

({I40ns/ImÆx}i/{I40ns/ImÆx}0) para cada sólido obtenido luego de la remoción co mpleta de 

Cr(VI) en función de [Cr@TiO 2]. 

 

Figura 4.10. {I40ns/ImÆx}i/{I40ns/ImÆx}0 vs. [Cr@TiO2] para los sólidos obtenidos 

despuØs de la remoción total de Cr(VI).  

Si se analiza cada fotocatalizador por separado, a mayor cantidad de Cr(III) retenido 

por masa de sólido, menor es el tiempo de vida de l os portadores de carga, pero el 

impacto relativo al material puro es menor sobre UV100 que sobre P25. Teniendo en 

cuenta que la retención es meramente superficial, s e realizó el grÆfico de la Figura 4.11 

vinculando {I40ns/ImÆx}i/{I40ns/ImÆx}0 con la concentración superficial de Cr ([Cr] TiO2), 

tomando como valores de Ærea específica los reportados en [35], que fueron de la misma 

partida que los utilizados en esta Tesis: 54,7 m2 g-1 para P25 y 300 m2 g-1 para UV100. 
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Figura 4.11. {I40ns/ImÆx}i/{I40ns/ImÆx}0 vs [Cr]TiO2 para los sólidos obtenidos luego de 

remoción total de Cr(VI).  

Segœn puede verse, la disminución relativa del tiempo de vida de los portadores de 

carga se comporta de igual manera con la concentración superficial de Cr(III) 

independientemente de la composición de fases de los  fotocatalizadores. Luego de la 

generación de los portadores de carga en el seno de l sólido, el aumento de la velocidad 

de aniquilamiento de los portadores de carga que llegan a la superficie depende 

directamente de la concentración superficial de Cr( III), que reduce su camino libre 

medio. La muestra mÆs destacable de este comportamiento puede verse en  que, para 

[Cr]TiO2 de alrededor de 2 � mol m-2 ([Cr(VI)]0 = 0,2 mM para P25 y 1,5 mM para 

UV100, se obtiene un valor de {I40ns/ImÆx}i/{I40ns/ImÆx}0 �  0,7 para ambas muestras, 

provenientes de experimentos absolutamente independientes. 

 

4.4.3 Preservación de la eficiencia fotocatalítica 

Luego de la remoción completa de Cr(VI), la composi ción del sistema aœn es rica en 

Cit y OGA en la mayoría de los experimentos; con excepción del experimento con 

[Cr(VI)]0 = 0,2 mM sobre UV100, no fue posible detectar otros compuestos orgÆnicos 

provenientes de la degradación del OGA. Sin embargo , segœn se muestra en la Tabla 
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4.7, la eficiencia de formación de OGA a partir de Cit disminuye a medida que aumenta 

[Cr(VI)]0. 

  

Tabla 4.7. Cocientes de OGA formado por unidad de Cit consumido para P25 y 

UV100. Los datos fueron tomados de las Tabla 4.1 y Tabla 4.3. 

[Cr(VI)]0 

(mM) 

P25 UV100 

(A1+A2)
OGA/(A1+A2)

Cit A1
OGA/A1

Cit 

0.05 1.25 --- 

0.2 0.78 1.38 

0.4 0.60 0.46 

0.8 0.47 0.37 

1.5 0.30 0.32 

3 0.26 0.31 

0.8 (no TiO2) 0 

 

De acuerdo con [23,24] la remoción de Cit por FH co n TiO2 con O2 como aceptor 

tiene un 100% de selectividad hacia la formación de  OGA. Claramente esta selectividad 

se pierde en este sistema y las posibilidades son mœltiples. Si bien la formación de AA, 

AF, AL, entre otros, no puede descartarse, la formación de complejos entre Cr(III) y Cit 

[15,55] o Cr(III) y OGA ya ha sido anteriormente reportada para un sistema similar al 

utilizado. Adicionalmente, la Tabla 4.5 nos permite saber que sólo una fracción del 

Cr(VI) inicialmente en el sistema es retenido por el TiO2. Es decir, hay una buena parte 

del Cr(III) que queda en solución y que puede ser p asible de complejación por parte de 

Cit, OGA y/o productos de descomposición fotocatalí tica de los mismos. Estos 

resultados permiten racionalizar el comportamiento biexponencial en la cinØtica de 

remoción de Cr(VI) para P25 con [Cr(VI)] 0 �  0,4 mM. El proceso rÆpido se puede 

asociar a una etapa de reacción que implica la depo sición Cr(III), que se ve 

obstaculizada a medida que los sitios reactivos se van envenenando con Cr(III). A pesar 

de ello, la eliminación de Cr(VI) se mantiene, pero a menor velocidad, probablemente 
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por un proceso controlado por la lentitud con que la formación de complejos de Cr(III) 

con Cit o OGA [8,15,55] permite su resolubilización . Una vez mÆs, la mayor Ærea 

superficial específica de UV100 impide que estos fenómenos afecten la evolución de los 

datos experimentales durante la FH que pueden ser satisfactoriamente descriptos por 

medio de ajustes monoexponenciales.  

En un trabajo previo de Meichtry y col. [35] sobre un sistema equivalente al utilizado 

en esta Tesis se evaluó la remoción de Cr(VI) en pr esencia de EDTA con diversos 

fotocatalizadores comerciales de TiO2, entre ellos, UV100 y P25. Con UV100 y 

[Cr(VI)]0 = 0,8 mM ([Cit]0 = 2 mM), se obtuvo una constante kC1 = 0,26 min-1, mientras 

que con EDTA en iguales condiciones, el valor de la constante cinØtica fue de 1,48 min-

1 [35]. Teniendo en cuenta los valores de q0
n,p/V utilizados en ambos sistemas, es decir, 

15,2 (sección 4.2.2) y 95 µeinstein s-1 L-1 [35], los valores de las constantes cinØticas 

normalizados por el flujo de fotones son muy similares, 290 y 260 einstein-1, 

respectivamente; esto indica que Cit y EDTA ejercerían un efecto similar sobre la 

velocidad de reducción de Cr(VI), como ya ha sido o bservado por Prairie y col., 

utilizando Tioxide Tilcom HACS, un fotocatalizador con un Ærea específica similar a la 

de UV100 [9]. Sin embargo, nuestros resultados muestran que, despuØs de la 

eliminación completa de Cr(VI), UV100 retiene 0,45 (Figura 4.6) y 0,11 mmol g-1 de 

Cr(III) [35] con Cit y EDTA, respectivamente. Esto indica que el EDTA sería una mejor 

opción para preservar la superficie de TiO 2 durante la reacción fotocatalítica, 

probablemente por una mayor velocidad de formación de los complejos Cr(III)-EDTA o 

por su mayor estabilidad respecto de los complejos Cr(III)-Cit. De hecho, las constantes 

de complejación 1:1 (Log KML) para Cr(III)-EDTA y Cr(III)-Cit han sido reportadas en 

[55] y sus valores son 23,4 y 8,7, respectivamente. Una comparación similar para P25 

no es directa, debido a las diferentes expresiones cinØticas utilizados aquí y en la ref. 

[35]; sin embargo, en la Figura 4.3, se muestra que se requieren 60 minutos para la 

reducción completa de Cr(VI) en presencia de Cit, m ientras que la Fig. 1 en [35] indica 

que esto se produce en tan sólo 3 min en presencia de EDTA. Es decir, aunque q0
n,p/V es 

alrededor de 6 veces el utilizado en la presente Tesis, la velocidad de remoción fue 

cerca de 20 veces mÆs alta con EDTA. En este caso, la cantidad de Cr(III) depositado 

sobre P25 fue 0,21 vs. 0,11 mmol g-1 para Cit y EDTA, respectivamente, mostrando 

nuevamente que el EDTA mejora la eficiencia fotocatalítica, reduciendo la deposición 
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de Cr(III) sobre la superficie, y que [Cr]TiO2 es un parÆmetro clave para entender el 

proceso. 

 

4.4.4 Remoción fotoquímica homogØnea de Cr(VI) 

Como resultado colateral del presente trabajo, se pudo observar una reacción 

fotoquímica homogØnea significativa entre el Cr(VI) y Cit, que produjo la eliminación 

del 60% del Cr(VI) y del 10% del Cit al cabo de 90 min. Notablemente, no se detectó ni 

ni OGA ni ningœn otro producto de degradación Cit como consecuencia de dicha 

reacción fotoquímica, lo que sugiere un mecanismo d e reacción diferente al ofrecido por 

la presencia de TiO2. Xu y col. [56] reportan la reducción homogØnea de Cr(VI) bajo 

irradiación UV-Vis en presencia de Cit, pero los au tores trabajaron a diferentes 

concentraciones, y sólo se midió el decaimiento de Cr(VI) sin anÆlisis cinØtico o de 

productos. Para el anÆlisis de estos resultados se requieren experimentos adicionales que 

serÆn realizados en el futuro. 

 

4.5 Conclusiones  

 La reducción fotocatalítica de Cr(VI) en presencia  de Cit, se produce por medio de 

un mecanismo concertado con la degradación del dono r orgÆnico independientemente 

del tipo de TiO2 y de la concentración inicial de ambas especies. U na vez que Cr(VI) es 

completamente eliminado, la degradación de Cit cont inœa con una cinØtica de tipo LH, 

pero a velocidad mÆs baja que en ausencia inicial del ion metÆlico, alcanzÆndose una 

inhibición total sobre P25 para [Cr(VI)] 0 �  0,8 mM. UV100, que tiene mayor Ærea 

específica, resultó ser mÆs eficiente en la remoción no sólo de Cr(VI), sino tambiØn de 

Cit. AdemÆs, el envenenamiento de la superficie de UV100 fue menos pronunciado que 

en el caso de P25, especialmente para los experimentos con mayor [Cr(VI)]0, 

evidenciando que la concentración superficial de Cr (III) es un parÆmetro clave para 

entender el envenenamiento de los fotocatalizadores. 

La naturaleza del agente de sacrificio no sólo infl uye en la velocidad y eficiencia de 

la eliminación fotocatalítica Cr(VI), sino tambiØn en la preservación de la actividad del 

fotocatalizador mediante la prevención de la deposi ción de Cr(III), lo cual aparece como 

un factor importante a la hora de elegir el agente de sacrificio. En este sentido, Cit no 

parece ser tan bueno como EDTA. Sin embargo, debe tenerse en cuenta que EDTA es 

un compuesto biorecalcitrante [57] que puede disolver otros iones metÆlicos tóxicos 
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presentes en el medio ambiente e interferir con los tratamientos de aguas residuales 

como precipitación o intercambio de iones [58]. Por  el contrario, tanto el Cit como sus 

productos de degradación fotocatalítica son biodegr adables.  

En este capítulo se vio confirmada la afirmación sos tenida por el grupo de 

investigación en el trabajo de Meichtry y col. [34]  que establece que la formación de 

complejos solubles de Cr(III) podría extenderse como un comportamiento general para 

otros Æcidos oligocarboxílicos reductores. Esto hace de la remoción fotocatalítica 

conjunta de iones metÆlicos y Æcidos orgÆnicos un mØtodo ventajoso y promisorio para 

efluentes afectados por la presencia simultÆnea de dichos compuestos. 

El uso de expresiones simples para modelar el comportamiento de [Cr(VI)] y [Cit] es 

ventajoso para la utilización de los resultados en el diseæo y construcción de reactores 

fotocatalíticos para tratamiento de aguas. En todos los casos, la concentración de Cr(VI) 

concentración esperada a tiempo infinito siempre fu e nula, lo que significa que puede 

esperarse su eliminación completa bajo las condicion es experimentales ensayadas. 
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Capítulo 5 

Desarrollo y evaluación de metodologías analíticas 

para determinación de la calidad de aire en ambient es 

internos durante la operación de purificadores de a ire 

comerciales 

5  

Resumen 

En el presente capítulo se reporta el desarrollo un mØtodo analítico de evaluación de 

la calidad de aire de ambientes cerrados durante la operación de purificadores de aire  

comerciales (PACs) basados en PAOs en condiciones cercanas a las reales. Para ello, se 

utilizó una cÆmara ambiental de 20 m3 con circulación de aire forzada con un 

coeficiente de intercambio de aire de alrededor de 0,33 h-1, y una mezcla de compuestos 

orgÆnicos volÆtiles (COVs) y cetonas y aldehídos volÆtiles (CAVs) en niveles usuales 

en ambientes cerrados. Las tØcnicas analíticas utilizadas buscaron abarcar la variación 

de la mayor cantidad de parÆmetros asociados con la calidad de aire de ambientes 

cerrados durante 24 h de operación de los PACs: tem peratura (T), humedad relativa 

(HR%), nœmero de partículas finas y ultrafinas (#P), [COVs] y [CAVs], O3.  

Se desarrolló, ademÆs, un mØtodo analítico original para la determinación de especies 

reactivas de oxígeno (ROS, por su sigla en inglØs) empleando compuestos orgÆnicos 

que, por reacción con las ROS, se transforman en es pecies fluorescentes. Se 

determinaron figuras de mØrito tales como límite de detección, cuantificación y 

sensibilidad, se estudió la eficiencia de captura y  la interferencia de O3 y, finalmente, se 

determinó la emisión de ROS durante la operación de  2 purificadores de aire 

comerciales basados en PAOs. Si bien estas tØcnicas fueron utilizadas para la 

determinación de ROS en fase gaseosa, las mismas pu eden ser fÆcilmente aplicables 

para su detección en fase acuosa durante la aplicac ión de PAOs/PARs en el tratamiento 

de contaminantes en agua. 
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5.1 Introducción 

En los capítulos anteriores se estudió la aplicació n de procesos avanzados reductivos 

(PARs) como la fotocatÆlisis heterogØnea (FH) con TiO2 o nanopartículas de hierro 

cerovalente (nZVI) en la remoción de contaminantes en fase acuosa, particularmente 

Cr(VI) en presencia de Æcido cítrico. Sin embargo, los PAOs y PARs tambiØn son 

estrategias eficientes para la remoción de contamin antes en fase gaseosa. MÆs aœn, 

desde comienzos del siglo XXI, se han reportado abundantes y promisorios resultados 

en la remoción de contaminantes gaseosos de ambient es internos por medio de 

tecnologías basadas en PAOs y PARs [1]. La calidad del aire de los ambientes internos 

es un tema complejo y extensamente estudiado desde principios de la dØcada de 1990 

[2] que involucra una amplia y heterogØnea gama de actores: alØrgenos, 

microorganismos, óxidos de nitrógeno (NO x), cetonas y aldehídos volÆtiles (CAVs), 

compuestos orgÆnicos volÆtiles (COVs), material particulado y ozono, entre otros. 

Mientras la mayor parte los microorganismos y del material particulado pueden 

eliminarse fÆcilmente por medio de sistemas de filtración de bajo costo, el tratamiento 

de contaminantes en fase gaseosa como los COVs es mÆs complejo y requiere nuevas 

estrategias [3].  

El Øxito en la aplicación de PAOs y PARs, solos o combinados, ha generado su 

inclusión en purificadores de aire domØsticos comercialmente disponibles y de bajo 

costo (purificadores de aire comerciales, PAC). Sin embargo, estas tecnologías no han 

sido sistemÆticamente estudiadas en lo que respecta a: (a) su utilización en la remoción 

de contaminantes en condiciones reales de ambientes internos (temperatura, humedad, 

concentración de contaminantes), (b) desempeæo a largo plazo y (c) producción de 

intermediarios y subproductos indeseados [1,4]. 

En ambientes internos, los COVs se encuentran en concentraciones por debajo de 50 

� g m-3, es decir, en el orden de las partes por billón en  volumen (ppbv) [5�7]. A pesar 

de ello, la mayor parte de los estudios evalœan la eficiencia de las PAOs en la remoción 

de COVs en el orden de las ppmv [1]. De acuerdo con Pichat [4], esto se debería a la 

complejidad de las herramientas analíticas necesarias para cuantificar cambios de 

concentración en un orden de concentración tan bajo  como las ppbv. Por otra parte, 

tambiØn es necesario estudiar la remoción de mezclas de COVs y no de contaminantes 

œnicos. En un minucioso estudio realizado por Hodgson y col. [8], se analizó la 
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remoción de una mezcla de diez COVs en concentracio nes en el rango 5 - 45 ppbv por 

medio de FH sobre TiO2. Los autores no encontraron diferencias significativas entre la 

eficiencia de remoción al evaluar cada compuesto sol o o en la presencia de los otros 

nueve compuestos. Esta observación significa que el  nœmero de especies activas 

producidas fotocatalíticamente es suficiente para degradar a todos los compuestos en 

concentraciones reales.  

Otro aspecto de relevancia es, como se mencionó ant eriormente, la generación de 

productos secundarios o intermediarios de reacción tóxicos durante el uso de PAOs y 

PARs en ambientes internos. En la literatura, se reporta la formación de cetonas y 

aldehídos volÆtiles (CAVs) como formaldehído, acetona  y acetaldehído [8�10] y Æcidos 

carboxílicos de bajo peso molecular [11] durante la remoción de diferentes mezclas de 

COVs por FH oxidativa. Por su parte, el ozono no só lo es tóxico en sí mismo, segœn se 

mencionó en el Capítulo 1 (sección 1.5.1), sino que  ademÆs su uso en la remoción de 

COVs estÆ estrechamente vinculado con la formación de aerosoles y partículas 

ultrafinas [12�15]. Por su parte, Van Durme y col. [16] reportan la formación de O 3 y 

NOx durante la remoción de tolueno usando plasma no tØrmico.  

A pesar de las diferencias entre los subproductos que pueden generarse durante la 

remoción de distintos COVs, todos los PAOs tienen e n comœn la generación de especies 

reactivas de oxígeno (ROS). Las formación de ROS co nstituye el fundamento de las 

PAOs y PARs. En fase acuosa, estas especies tienen tiempos de vida cortos. Por 

ejemplo, el radical HO•, uno de las ROS mÆs lÆbiles, tiene un tiempo de vida en 

solución acuosa del orden de los nanosegundos [17],  mientras que en fase gaseosa es de 

algunos milisegundos [18]. Es por ello que en fase gaseosa las ROS son consideradas 

contaminantes asociados con el asma y la inflamación  de las vías respiratorias [19].  

Estas sustancias traza no son usualmente informadas debido a problemas asociados 

con su recopilación y anÆlisis. Sin embargo, en los œltimos aæos se han desarrollado 

varios mØtodos de muestreo y de anÆlisis utilizando sondas fluorescentes para 

identificar y cuantificar ROS en muestras de aire exterior e interior [12,20�23]. Sin 

embargo, la determinación analítica de ROS es todav ía un reto, debido a la inestabilidad 

de las sondas y las posibles interferencias con otras especies atmosfØricas. AdemÆs, los 

mØtodos aplicados con Øxito para la determinación de ROS en concentración elevada 

(tales como las liberadas por el humo del tabaco y otras fuentes de combustión) pueden 
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no ser directamente aplicables a niveles mÆs bajos como los que se encuentran en el aire 

de ambientes internos. 

A continuación se mostrarÆn y analizarÆn los resultados de la evaluación de cinco 

PACs en la remoción de una mezcla modelo de COVs y CAVs en condiciones reales de 

concentración. En el diseæo de los experimentos, se tuvo en cuenta la complejidad 

asociada al estudio del aire de ambientes internos y por ello, ademÆs de la concentración 

de los contaminantes de interØs, se siguió la formación de material particulado, la 

concentración de O 3 y la concentración y tipo de ROS emitidas por los P ACs.  

Las actividades desarrolladas en el presente capítulo fueron realizadas en el 

Lawrence Berkeley National Laboratory bajo la dirección del Dr. Hugo Destaillats, en 

el marco del PICT Raíces 0463 y del proyecto �Evalua tion of Pollutant Emissions from 

Portable Air Cleaners� del �Consejo de Recursos Atm osfØricos de California�. La 

experiencia, en general, resultó un entrenamiento f undamental y un estrechamiento en la 

relación de ambos grupos para el posterior desarrol lo y construcción de un sistema de 

reactores acoplados (ver capítulo 6) para el tratamiento de contaminantes acuosos y sus 

efluentes gaseosos por medio de PAOs y PARs.  

 

5.2 Desarrollo experimental 

5.2.1 Reactivos 

El formaldehído, el etanol, el benceno, la piridina, el tolueno, el estireno, el o-xileno, 

el tricloroetano (TCE), el limoneno, el tolueno y el hexano, de calidad analítica o 

superior, fueron provistos por Sigma-Aldrich. Para la disolución de aldehídos y cetonas 

derivatizados con 2,4-dinitrofenilhidracina (DNFH) se utilizó acetonitrilo de grado 

ACS/HPLC. La determinación de especies reactivas de  oxígeno implicó el uso de 

diacetato de 2’,7’-diclorodihidrofluoresceína (DADCFH2) y AmplexfiUltraRed (AuR) 

provistos por Invitrogen�, mientras que los Æcidos tereftÆlico (TPA) y 2-

hidroxitereftÆlico (HTPA) fueron provistos por Aldrichfi. El peróxido de hidrógeno 

30% Sigma-Aldrich, el DMSO (Sigmafi), 1-bromo-4-fluo robenceno > 96% (Supelco) 

etanol absoluto (Sigma-Aldrich), Na2HPO4⋅7H2O (J.T. Baker), NaH2PO4⋅H2O (J.T. 

Baker) fueron de calidad analítica o superior y, al igual que la �peroxidasa de rÆbano 

picante� Tipo VI-A (HPR, marca Sigmafi), fueron util izados sin purificación previa. En 

todos los casos, el agua utilizada fue MilliQ (conductividad = 18 M�  cm). 
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5.2.2 Evaluación de rendimiento de purificadores de aire comerciales 

Los experimentos fueron realizados en una cÆmara ambiental de acero inoxidable de 

20 m3 con dos ventiladores de pie en su interior para homogeneizar la composición del 

aire interno. Se emplearon PACs basados en PAOs cuyos nombres y marcas no pueden 

difundirse por reglamentación del �Consejo de Recur sos AtmosfØricos de California�. 

Por esta razón, dichos purificadores serÆn identificados mediante letras y diferenciados 

simplemente de acuerdo al principio de funcionamiento reportado por el fabricante. 

Como se esquematiza en la Figura 5.1, el aire exterior ingresaba a la cÆmara con un 

flujo constante de 6,3 – 0,5 m3 min-1 luego de atravesar un recipiente de alrededor de 50 

L conteniendo una mezcla de carbón activado y un qu imisorbente comercial (Purasil 

SP) para reducir la carga inicial de agua, partículas y COVs.  

 

Figura 5.1. Arreglo experimental utilizado para la determinación de la eficiencia de 

purificadores de aire comerciales. 

 

Una vez en el interior, dicha corriente se encontraba con una mezcla gaseosa de 

compuestos orgÆnicos volÆtiles (COVs) y formaldehído introducidos por medio de dos 

bombas peristÆlticas de jeringa. La concentración de cada contaminante en la solución 
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madre así como la velocidad de inyección fueron cal culados de forma tal que la 

concentración de cada contaminante se encontrara de ntro de valores reales reportados 

en bibliografía para ambientes cerrados [24]. En la Tabla 5.1, se especifica la 

concentración de cada contaminante en la solución m adre y la velocidad de inyección 

utilizadas en los experimentos con los PACs.  

 

Tabla 5.1. Concentración y flujo de inyección para cada conta minante introducido 

en la cÆmara ambiental. 

Contaminante Concentración Flujo de inyección 

Formaldehído 1% 0,02 � L min-1 

Etanol 87,7 g L-1 

0,5 � L min-1 

Benceno 48,7 g L-1 

Piridina 54,6 g L-1 

Tolueno 192,6 g L-1 

Estireno 50,5 g L-1 

o-Xileno 97,8 g L-1 

TCE 81,1 g L-1 

Limoneno 93,5 g L-1 

Hexano 145,3 g L-1 

 

El sistema requería al menos 6 horas para alcanzar valores de estado estacionario de 

cada una de las especies introducidas, al cabo de los cuales se encendía el PAC en el 

interior de la cÆmara y se dejaba operar por 24 h. Todos los experimentos fueron 

realizados a una temperatura entre 30 – 5 °C y una humedad relativa inferior al 45%. 

AdemÆs de evaluarse la capacidad de remoción de los contaminantes de la Tabla 5.1, 

para todos los PACs se llevó a cabo un blanco sin i nyección de COVs y formaldehído. 

De esta forma, de aquí en mÆs, se reconocerÆ como fase 1 (F1) a aquellos experimentos 

realizados con aire ambiente sin agregado de contaminantes y fase 2 (F2) a aquØllos en 

que se inyectaron contaminantes de acuerdo a las condiciones resumidas en la Tabla 

5.1.  

En la Tabla 5.2 se resumen todas las tØcnicas utilizadas para el seguimiento del 

comportamiento de los diferentes PACs evaluados en F1 y F2. 
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Tabla 5.2. TØcnicas analíticas utilizadas para el seguimiento de la remoción de 

COVs y CAVs por medio de PACs comerciales. 

MØtodo Analito/Variable Colección TØcnica/Equipo 

En línea 

[COVs] y [CAVs] Continuo 

Espectrometría de masa por 

transferencia de protón 

(PTRMS) 

Nœmero de 

partículas finasa y 

ultrafinasb (#P) 

Continuo 

Conteo de partículas por 

condensación de agua y 

posterior dispersión de luz 

pulsada (CPC) 

Temperatura (T) Continuo Termocupla 

Presión interna 

(Pint) 
Continuo Sensor de presión 

Humedad relativa 

(HR) 
Continuo Sensor de humedad 

Flujo de venteo 

(FV) 
Continuo Sensor de flujo 

Ozono (O3) Continuo 
Monitor de ozono/fotometría 

UV 

Integrado 

ROS en fase 

gaseosa 
Burbujeo Fluorimetría 

COVs  
Tubos 

adsorbentes  

Desorción tØrmica seguida de 

cromatografía gaseosa 

acoplada a espectrometría de 

masa (DT@CG/EM). 

CAVs 

Cartuchos 

rellenos de sílice 

recubiertos de 

DNFH 

Cromatografía líquida de alta 

eficacia (DNFH/HPLC) 

a diÆmetro < 2,5 � m 

b diÆmetro < 100 nm 
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Se diseæó un protocolo experimental que permitiera la correcta comparación de los 

resultados obtenidos durante la determinación del r endimiento de diferentes PACs. Para 

ello, se debió ajustar el flujo de venteo de la cÆmara ambiental, los tiempos y flujos de 

muestreo de las tØcnicas integradas, el tiempo de operación de los PACs y el tiempo de 

estabilización de la cÆmara, entre otros. En la Figura 5.2 se encuentra el esquema del 

protocolo completo. Como puede verse, las tØcnicas de muestreo continuo permitieron 

seguir el desarrollo completo de cada experimento, mientras que para las tØcnicas 

correspondientes a mØtodos integrados se tomaron muestras solamente a tiempo inicial 

(Mi) y final (Mf).  

 

 

Figura 5.2. Esquema del protocolo experimental para evaluar la calidad del aire en la 

cÆmara ambiental tratado con PACs. 

 

En la Tabla 5.3 se resume la información sobre los cinco PACs utilizados. Los PACs 

A, B y C fueron sometidos a la evaluación de funcio namiento en F1 y F2 bajo control 

estadístico, con excepción de la determinación de R OS generadas. El caso de los 

purificadores D y E es el opuesto. Si bien se ensayó su funcionamiento dentro de la 

cÆmara ambiental, los resultados obtenidos fueron de carÆcter preliminar y a veces 

incompleto. Sin embargo, las características de funcionamiento descriptas por cada 
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fabricante los hicieron adecuados para la determinación de las ROS liberadas en un 

arreglo experimental que se describe mÆs adelante (ver 5.2.2.1.6.5). 

 

Tabla 5.3. Tipo y principio de funcionamiento de los purificadores de aire utilizados.  

PAC Tipoa Principio de funcionamientoa 

A  FH + Filtro HEPA TiO2 + UV (360 nm) 

B  FH TiO2 + UV (360 nm) 

C  Precipitación electrostÆtica Generación de iones negativos 

D  FH + Generador de ozono FH + UV/O3 (254 nm) 

E  Plasma no tØrmico Generación de H+ (g), O2
- (g) y HO2

� 
a Información tomada del sitio web del proveedor.  

 

Todas las unidades testeadas fueron compradas para la investigación misma, por lo 

que se trabajó siempre con unidades nuevas. Antes de  cada experimento, los PACs 

fueron utilizados por un período de 2 días fuera de la cÆmara de pruebas dado que, de 

acuerdo con la experiencia del grupo del Dr. Destaillats, durante el primer uso de 

cualquier equipo electrónico se observa la liberaci ón de COVs resultantes del proceso 

de manufactura de sus componentes [25].  

En el Capítulo 1 se describió el principio de funci onamiento de las tecnologías 

mencionadas en la Tabla 5.3 que involucra formación de una amplia gama de ROS. La 

œnica tecnología no descripta en dicho capítulo es la precipitación electrostÆtica, cuyo 

principio de acción implica la generación de iones negativos que permiten la 

precipitación de humo y partículas, usualmente carga dos positivamente. Esta tecnología 

no se basa en un PAO o PAR pero se ha reportado que la descarga elØctrica que permite 

la generación de iones es capaz de generar ROS y O 3[5,26].  

  

5.2.2.1 TØcnicas analíticas 

5.2.2.1.1 Determinación de COVs por medio de desorción tØrmica 

seguida de cromatografía gaseosa acoplada a espectrometría 

de masa  
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La tØcnica desorción tØrmica seguida de cromatografía gaseosa acoplada a 

espectrometría de masa (DT@CG/MS) consiste en la colección de COVs en tubos 

adsorbentes rellenos de TENAX TA, una resina polimØrica específicamente diseæada 

para atrapar compuestos volÆtiles y semivolÆtiles del aire o provenientes de matrices 

líquidas o sólidas [27]. Los tubos utilizados conta ron con un 70% del volumen relleno 

con TENAX y el 30% restante con otra resina comercializada como Carbotrap [28] 

capaz de adsorber compuestos orgÆnicos de bajo peso molecular (< C4), principalmente 

etanol, el cual no se adsorbe sobre TENAX en las condiciones experimentales 

utilizadas. 

Durante la toma de muestra, se colocaron 2 tubos conteniendo la mezcla de 

adsorbentes conectados por un extremo a la cÆmara, a travØs de puertos diseæados al 

efecto, y por el otro a una bomba de succión cuyo c audal se determinó con un medidor 

de flujo BIOS (Dry Cal). Los volœmenes de muestra típicos fueron de alrededor de 

10000 mL para los experimentos en F1 y de 2000 mL en F2. En todos los casos, se 

utilizaron velocidades de muestreo de 90 - 100 mL min-1. Una vez finalizada la toma de 

muestra, cada tubo fue inoculado con 1-bromo-4-fluorobenceno, utilizado como 

estÆndar interno, y con el cual se realizaron las correspondientes curvas de calibración 

para cada compuesto de forma individual. 

Los gases adsorbidos fueron desorbidos tØrmicamente en un sistema Gerstel 

(Alemania) Thermal Desorption System (TDS 3) acoplado a un muestreador automÆtico 

TDS A de acuerdo con un mØtodo estÆndar (TO1, de EPA) [29]. El TDS 3 se monta en 

un sistema de inyección fría (Cooled Injection Syst em, CIS), que se usa como una 

trampa de enfriamiento, concentrando los compuestos a ser determinados y 

transfiriØndolos luego a la columna capilar del cromatógrafo gaseoso sin pØrdida de los 

analitos. El cromatógrafo gaseoso acoplado a espect rómetro de masas utilizado fue un 

equipo Agilent GC/MS (Modelo 6890/5973), empleÆndose el modo de impacto 

electrónico como tØcnica de ionización. Las curvas de calibración para cada analito se 

realizaron en el rango de 5 a 150 ng, usando los iones característicos de cada analito 

mediante la inyección de cantidades conocidas de pa trones en tubos TENAX. El límite 

de detección para cada COV era típicamente de 1 ng o inferior, que correspondía a 

concentraciones en la cÆmara < 0,1 mg m-3. 
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La tØcnica consiste en la derivatización de aldehídos y cetonas por reacción con 2,4-

dinitrofenilhidracina para dar las hidrazonas correspondientes, que luego se separan por 

HPLC y se detectan por absorbancia a 360 nm. Se tomaron 2 muestras por cada 

experimento utilizando cartuchos de sílice recubierta de DNFH siguiendo el mismo 

protocolo que para la tØcnica DT@CG/MS (ver 5.2.2.1.1). Cada cartucho fue conectado 

por un extremo a la cÆmara y por otro a sendas bombas peristÆlticas que colectaron 

CAVs durante 1 a 3 horas con un flujo de bombeo de 1 L min-1. Las hidrazonas se 

extrajeron por agregado de 2 mL de acetonitrilo a cada cartucho, y la solución resultante 

fue analizada directamente por HPLC con detección U V a 360 nm, de acuerdo al 

mØtodo estÆndar TO-11 (EPA) [30]. Para la cuantificación y las curvas de calibración, 

se emplearon soluciones preparadas con patrones autØnticos de la hidrazona 

correspondiente para formaldehído, acetaldehído y acetona derivatizados con DNFH. El 

límite de detección para cada CAV determinado por e l mØtodo de DNPH/HPLC fue 

típicamente 10 ng o inferior, correspondiente a concentraciones < 0,1 mg m-3 en la 

cÆmara. 

 

La tØcnica de espectrometría de masa por transferencia protónica (PTRMS por su 

sigla en inglØs) constituye una espectrometría de masas donde la ionización se consigue 

por medio de protonación de compuestos orgÆnicos volÆtiles y semivolÆtiles. Este tipo 

de ionización suave permite una baja fragmentación de los iones formados y puede ser 

llevarse a cabo usando equipos tradicionales de ionización química [31]. La fuente de 

ionización utilizada es H 2O, que genera principalmente H3O
+ en fase gaseosa por medio 

de una descarga elØctrica, y la ionización de las especies gaseosas de interØs se da por 

simple transferencia protónica. En la Tabla 5.4 se muestran las constantes de afinidad 

protónica para las especies de interØs en la presente Tesis.  

 

 

5.2.2.1.2 Determinación de CAVs por cromatografía líquida de alta 

eficacia 

5.2.2.1.3 Determinación de COVs y CAVs por medio de espectrometría 

de masa por transferencia protónica 
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 Tabla 5.4. Afinidad protónica y masa de productos detectados po r PTRMS para los 

compuestos volÆtiles estudiados y los componentes del aire. Tomado de [32].  

Sustancia Fórmula  Masa 
Masa de productos 

iónicos detectados 

Afinidad 

protónica 

(kcal mol-1) 

Helio He 4 --- 42,5 

Argón Ar 20 --- 48,6 

Neón Ne 40 --- 88,2 

Oxígeno O2 32 --- 100,6 

Hidrógeno H 2 2 --- 100,9 

Kriptón Kr 84 --- 101,5 

Nitrógeno N 2 28 --- 118,0 

Xenón Xe 132 --- 118,6 

Dióxido de Carbono CO 2 44 --- 129,2 

Monóxido de Carbono CO 28 -- 141,7 

Agua H2O 18 --- 162,2 

Etanol (ppbv) C2H6O 46 46 185,6 

Hexano  C6H14 86 ---a ---a 

Butanal  C4H8O 72 
73 (65%) 

55 (35%) 
189,5 

Benceno C6H6 78 79 179,3 

TCE C2HCl3
 131 132 --- a 

Tolueno C7H8 92 93 187,4 

Piridina C5H5N 79 80 222,13 

o-xileno C8H10 106 107 190,0 

Estireno C8H8 104 105 200,51 

d-Limoneno C10H16 136 137 (91b) --- a 

Formaldehído CH2O 30 31 170,4 

Acetaldehído C2H4O 44 45 183,8 

Acetona C3H6O 58 59 194,1 
a No reportado; b masa de ion producido de fragmentación. 
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La transferencia protónica se produce en aquellos c asos en que dicha reacción es 

exotØrmica, es decir, se consigue ionizar a aquellos compuestos con mayor afinidad 

protónica que el H 2O. Segœn puede verse en la Tabla 5.4, todos los componentes del 

aire presentan afinidades protónicas menores que el  agua, por lo que no interfieren en la 

tØcnica. De la misma forma, los hidrocarburos saturados como el hexano presentan una 

afinidad protónica inferior a la del agua y por eso  dicho compuesto no pudo ser 

detectado por esta tØcnica. Mayores detalles sobre la misma pueden encontrarse en la 

ref. [33]. 

Se utilizó un espectrómetro de masa por transferenc ia de protón Ionicon 4160-500b 

que tomaba una muestra gaseosa de la cÆmara ambiental a travØs de un puerto a una 

velocidad de 70 - 80 cm3 min-1. El equipo fue operado en modo MID (multi ion 

detection) que permite el seguimiento temporal de hasta 100 canales de diferente valor 

de m/z. Para ello, se utilizó una constante de reac ción de 2 × 10-9 cm3 s-1, un tiempo de 

reacción de 9,5 × 10-5 s y un tiempo de permanencia de 5 s. El voltaje de la cÆmara de 

deriva del espectrómetro de masa se mantuvo en 600 V y la presión en 2,2 mbar. La 

entrada de la corriente gaseosa a la cÆmara de deriva fue mantenida a 70 °C mientras 

que el interior  de la misma se mantuvo a una temperatura constante de 80 °C. Durante 

la operación, los iones de m/z 21, 32 y 37 correspondientes a H3
18O+, O2

+ y H3O(H2O)+, 

respectivamente [33], fueron utilizados como valores de control ya que derivan 

exclusivamente del agua utilizada como fuente de ionización. 

 

Las mediciones fueron realizadas con un equipo medidor de partículas finas y 

ultrafinas GP-WCPC 3787 (TSI). El equipo toma muestra del aire interno de la cÆmara 

a travØs de un tubo de cobre de 1/8" con una velocidad de muestreo de 1,5 L min-1 y un 

tiempo de integración de datos de 1 min. En el inte rior del equipo, por simple 

adsorción/condensación, las partículas de tamaæos i nferiores a 3 µm son recubiertas por 

mœltiples capas de agua hasta alcanzar tamaæos del orden de los micrómetros. 

Finalmente, las partículas son dirigidas hacia una cavidad con un lÆser pulsado. Las 

partículas se interponen en la dirección del haz, d ispersan la luz y de esa manera son 

contadas. 

5.2.2.1.4 Determinación del nœmero de partículas ultrafinas por 

condensación de agua y dispersión de luz pulsada (C PC) 
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Durante los experimentos, se utilizó un sistema de evaluación de desempeæo 

automatizado (APT) con sondas para determinación de  temperatura (T), humedad 

relativa porcentual (HR%), presión interna ( Pint), flujo de venteo (FV), y los datos 

fueron colectados a travØs del programa Teclog 2, todos provistos por The Energy 

Conservatory�. 

La determinación de ozono fue realizada por medio de  un analizador de ozono API 

400 conectado a la cÆmara con un flujo de muestreo de 0,85 a 0,75 L min-1. 

 

En la Tabla 5.5 se resumen las características de las sondas orgÆnicas no 

fluorescentes empleadas.  

 

Tabla 5.5. Características principales de las sondas elegidas.  

Sonda 
ROS 

detectadas 

Especie 

fluorescente 

� exc/ � em 

(nm) 

2’,7’-diclorofluorescín 

(DCFH) 

H2O2 

2,7-diclorofluoresceína 485/530 
HO�  

ROO�  

ONOO�  

Ultra Amplex red H2O2 resorufina 563/587 

`cido tereftÆlico (TPA) HO�  2-hidroxi-tereftalato 310/412 

 

En todos los casos, la intensidad de fluorescencia se midió con un 

espectrofluorímetro TD7000 (Turner Design). Cada tØcnica requirió la utilización de 

una lÆmpara diferente: �Cool White� (TD 10-047 ) para AuR, �Mercury Vapor� (TD 

10-089) para DCFH y �Near UV� (TD 10-049) para TPA,  todas provistas por Turner 

Designs; los espectros correspondientes pueden verse en el sitio del proveedor [34]. Las 

correspondientes longitudes de onda de emisión y ex citación que se resumen en la Tabla 

5.2.2.1.5 Determinación de temperatura, humedad relativa, presión 

interna, flujo de venteo y ozono 

5.2.2.1.6 Determinación fluorimØtrica de ROS en fase gaseosa
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5.5 fueron fijadas durante los experimentos por medio de filtros ópticos de paso de 20 

nm de ancho de banda. En la Figura 5.3 se muestran las reacciones involucradas en la 

detección de ROS por parte de las sondas fluorescen tes utilizadas. 

 

 

Figura 5.3. Esquema de reacción para la detección de (a) ROS po r medio de DCFH, 

(b) H2O2 por medio de AuR y de HO• por medio de TPA. 

 

A continuación, se describe el protocolo final util izado para la determinación 

fluorimØtrica de ROS en fase gaseosa. 

 

DCFH2 400 � M: 0,5 ml de solución 10 mM de DADCFH 2 en etanol se trató con 2 

mL de NaOH 0,01 M y se dejó 30 minutos a temperatur a ambiente, neutralizando 

posteriormente con 10 mL de buffer fosfato 50 mM (pH 7,2).  

AuR 150 � M: una solución 10 mM de AuR en DMSO fue preparada d e acuerdo al 

protocolo suministrado por el proveedor, agregando 340 � L de etanol en un vial con 1 

mg de AuR. Esta solución se almacenó a -20 °C hasta  el momento de uso, en que 150 

� L de dicha solución se llevaron a 10 mL finales en buffer fosfato 50 mM (pH 7,2).  

HTPA 2,5 mM y 0,5 mM TPA: fueron preparadas por disolución directa de los 

reactivos sólidos en NaOH 0,1 M.  

5.2.2.1.6.1 Soluciones madre

(a) (b) (c) 
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Todas las soluciones madre fueron preparadas y mantenidas en hielo y a oscuras 

durante cada jornada de medición.  

 

• DCFH 

La calibración fue realizada utilizando cinco soluc iones de distinta concentración de 

H2O2 en agua en el rango 100 nm - 2000 nm. Cada solució n se preparó en un matraz 

aforado de 5 mL por adición de 125 � L de solución 400 � M de DCFH2 y 100 � L de 

solución 100 U mL -1 de HPR, llevando a volumen final con buffer fosfato 50 mM (pH 

7,2). Las soluciones fueron mantenidas a temperatura ambiente y lejos de la luz.  

•  AuR 

Se utilizaron 5 soluciones de distinta concentració n de H2O2 en agua en el rango 10 - 

500 nM. Cada solución fue preparada en matraces afo rados de 5 mL a los que se 

adicionó soluciones de AuR y HPR hasta concentracio nes finales de 15 � M y 1 U mL-1. 

Las soluciones fueron medidas luego de 3 min a temperatura ambiente y antes de los 40 

min de su generación.  

• TPA 

Debido a la imposibilidad de generar HO� de manera controlada, se hizo la curva de 

calibración para TPA utilizando directamente 5 conc entraciones de la especie 

fluorescente (HTPA) en el rango de 10 - 500 nm. 

 

Para evaluar la eficiencia de colección de ROS en f ase gaseosa, se realizaron 

experimentos modelo con H2O2 utilizando un equipo generador de peróxido y de 

muestreo esquematizados en la Figura 5.4. 

5.2.2.1.6.2 Curvas de calibración

5.2.2.1.6.3 Muestreo en fase gaseosa 
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Figura 5.4. Esquema experimental utilizado para la validación de  la colección de 

ROS en fase gaseosa. (1) Aire �zero grade�, (2) bur bujeador con agua, (3) vaporizador 

de H2O2, (4) impactadores de toma de muestra gaseosa. 

 

En cada experimento, un flujo controlado de aire de calidad �zero grade� fue llevado 

a travØs de una primera columna de agua, y luego a travØs de un burbujeador de gas que 

consiste en una columna de vidrio provista de una base de vidrio fritado poroso 

conteniendo 250 mL de una solución acuosa de H 2O2 de concentración conocida (en el 

rango de 1 a 13 mM) y a una temperatura de 13 – 1 ° C.  

Las muestras de ROS en fase gaseosa fueron colectadas por burbujeo de la corriente 

gaseosa proveniente del generador de peróxido en do s impactadores SKCfi Midget de 

25 mL puestos en serie, cada uno conteniendo buffer fosfato 50 mM (pH 7,2), para la 

determinación con DCFH y AuR, y solución 0,5 mM de TPA en buffer fosfato 50 mM 

(pH 7,2) en el caso de la determinación de HO �. En todos los casos, la colección fue 

realizada a una temperatura constante de 3 °C para maximizar la captura y evitar la 

descomposición de ROS en solución acuosa.  

Una vez finalizada la colección, se colocaron 3 mL de la solución contenida en los 

impactadores en matraces aforados de 5 mL, y se determinó la concentración de H 2O2 

por medio de DCFH y AuR siguiendo el mismo procedimiento descrito anteriormente 
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para los estÆndares de calibración (sección 5.2.2.1.6.2). En el caso del TPA, se 

determinó la intensidad de fluorescencia de la solu ción final contenida en los 

impactadores. 

 

El efecto de la disolución del ozono en los impacta dores utilizados en la toma de 

muestra gaseosa de ROS fue estudiado utilizando un generador de ozono OG-2 (UVP) 

equipado con una lÆmpara UV-C tubular con mÆximo de emisión en � mÆx = 254 nm y 

emisión secundaria en 185 nm. Para ello se colocaro n a la salida del mismo dos 

impactadores en serie conteniendo las soluciones de colección correspondiente a cada 

mØtodo. Al ingreso y a la salida de los burbujeadores, la concentración de O 3 fue 

determinada por medio de un analizador de ozono (API 400). El generador de ozono fue 

alimentado con aire de calidad �zero grade� y permi tió fijar la concentración de O 3 en el 

rango de 13 a 470 ppbv. Los volœmenes de muestra típicos fueron de 50 - 60 L, tomados 

a una velocidad de 0,85 a 0,75 L min-1.  

Con el fin de evaluar el efecto de la temperatura sobre la captura de ozono, se 

utilizaron tres temperaturas diferentes de colecció n: 3, 10 y 18 °C. La determinación de 

ROS se midió por medio de la tØcnica de DCFH utilizando el protocolo descrito 

anteriormente en 5.2.2.1.6.2. 

 

Antes de su implementación en la cÆmara ambiental, se evaluó el nivel de ROS 

generadas a la salida de los PACs D y E (Tabla 5.3). Para ello, se aplicó el mismo 

protocolo de colección y determinación de la intens idad de fluorescencia que para el 

ensayo de influencia de ozono (sección 5.2.2.1.6.4) . En este caso, los impactadores en 

serie se colocaron con un extremo a 2 cm de la boca de salida de cada dispositivo. En el 

otro extremo, una bomba peristÆltica permitió la toma de muestra a una velocidad de 0,5 

L min-1 y 1 L min-1.  

 

5.2.2.1.6.4 Evaluación de la interferencia del ozono. Influencia de la 

temperatura sobre la captura de ozono 

5.2.2.1.6.5 Medición de ROS emitidas por una fuente puntual
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5.3 Resultados 

5.3.1 Evaluación del rendimiento de purificadores de aire  comerciales 

Durante el desarrollo de los experimentos, se hizo evidente que la cÆmara ambiental 

utilizada (sección 5.2.2) era sensible a los cambios  estacionales y diarios en la 

composición del aire exterior. Dado que el objetivo  principal del desarrollo era 

determinar quØ consecuencias podría provocar el correcto funcionamiento de los 

diferentes purificadores en el interior de la cÆmara ambiental, fue necesario determinar 

valores de control (VC) que permitieran distinguir fluctuaciones normales, de las 

variables medidas de cambios atribuibles a la acció n de los diferentes equipos testeados. 

En la Tabla 5.6, se muestran los valores de control determinados para F1 y F2. Cada 

uno de dichos valores fue el resultado de un promedio de no menos de 10 

determinaciones independientes durante 6 meses. Los VCs para COVs y CAVs fueron 

calculados usando los valores obtenidos exclusivamente por DT@CG/EM y 

DNFH/HPLC.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

5.3.1.1 Variabilidad estacional y valores de control
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Tabla 5.6. Valores de control para la concentración de COVs y  CAVs en F1 y F2.  

Analito/Variable F1 F2 

Etanol (ppbv) 2,3 – 2,0 25 – 12 

Hexano (ppbv) 0,13 – 0,11 25 – 20 

Butanal (ppbv) 0,15 – 0,25 10 – 5 

Benceno (ppbv) 0,63 – 0,30 12 – 6 

TCE (ppbv) 0,0068 – 0,0066 11 – 5 

Tolueno (ppbv) 0,50 – 0,36 44 – 8 

Piridina (ppbv) 0,07 – 0,09 19 – 4 

o-Xileno (ppbv) 0,11 – 0,09 22 – 5 

Estireno (ppbv) 0,15 – 0,05 8 – 2 

d-Limoneno(ppbv) 0,080 – 0,069 15 – 3 

Formaldehído (ppbv) 3,3 – 1,0 56 – 11 

Acetaldehído (ppbv) 0,92 – 0,44 0,8 –0,1 

Acetona (ppbv) 2,8 – 0,7 2,7 – 1,2 

P (Pa) �  0 

FV (m3 h-1) 6,32 – 0,5 

T (°C) 25 – 5 

HR% (%) 25 – 15 

O3 (ppbv) �  7 

#P (# cm-3) < 2000 

 

Los valores de control de P, FV, T, HR%, O3 y #P fueron usados para establecer el 

control estadístico de la cÆmara al comienzo de la operación. Es decir, los valores de 

dichas variables de contorno debían encontrarse dentro de VC – ds (desviación estÆndar) 

al inicio de cada experimento. En caso de que esto no ocurriera, el experimento debía 

ser retrasado hasta encontrar la fuente del problema y corregir el mismo. 

De acuerdo con la información de la Tabla 5.6, la c oncentración inicial de COVs y 

CAVs se encontró, tanto en F1 como en F2, dentro de l nivel reportado para dichos 

contaminantes en ambientes internos [8,24]. Estos VCs permitían confirmar el estado de 

control estadístico de la cÆmara. En el caso de los experimentos de F1, si [COVs] y 

[CAVs] se encontraban por debajo de VC – ds, tambiØn se consideraba posible 
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proseguir con el experimento, debido a que en esta etapa se evaluaba simplemente la 

introducción de contaminantes. Finalmente, si al ca bo de 24 h de operación del PAC, la 

[COVs] y la [CAVs] se encontraban por fuera de VC – ds, el cambio era adjudicado al 

PAC. 

Es importante destacar que acetaldehído y acetona no fueron incluidos dentro de la 

mezcla modelo (Tabla 5.1); sin embargo, se decidió aplicar el mismo anÆlisis estadístico 

a su variación por ser dos contaminantes relevantes  de ambientes cerrados y potenciales 

intermediarios de reacción durante la remoción de C OVs [24], como fue explicado en la 

introducción de este capítulo. Por esta razón, los VCs para dichos compuestos son los 

mismos para F1 y F2. 

 

En la Tabla 5.7 se exponen los valores promedio y desviación estÆndar obtenidos 

para P, FV, T, HR%, O3 y #P al inicio de cada experimento de remoción de COVs y 

CAVs con los PACs A, B y C. En todos los casos, se usaron las lecturas registradas por 

el programa Techlog 2 a lo largo del tiempo de colección de muestra para las tØcnicas 

integradas (2 h para F1 y 1 h para F2). 

 

Tabla 5.7. Valores iniciales para experimentos de remoción de COVs y CAVs por 

medio de los PACs A, B y C en F1 y F2.  

Variable 
P  

(Pa) 
FV  

(m3 h-1) 
T  

(°C)  
HR%  
(%) 

O3  
(ppbv) 

#P  
(# cm-3) 

VC � 0 6,3 – 0,5 25 – 5 25 – 15  �  7 < 2000 

A 
F1 0,40 – 0,24 6,2 – 0,7 24 – 1 40 – 4 4,7 – 0,3 219 – 19 

F2 0,56 – 0,06 6,73 – 0,06 25 – 1 27 – 3 6,8 – 0,4 231 – 4 

B 
F1 0,01 – 0,01 6,5 – 0,2 24 – 0,8  46 – 6 3,2 – 0,2 710 – 93 

F2 0,65 – 0,08 6,41 – 0,07 25 – 1 35 – 4 2,2 – 0,9 399 – 10 

C 
F1 0,06 – 0,06 6,3 – 0,3 23 – 1 38 – 4 3,4 – 0,3 689 – 229 

F2 0,46 – 0,08 6,57 – 0,03 25 – 0,5 30 – 2 5,0 – 0,5 210 – 33 

 

Puede verse que los parÆmetros de partida se encontraban dentro del rango de control 

al momento de iniciar cada experimento. La œnica excepción puede verse en el valor de 

5.3.1.2 Variación de la concentración de COVs y CAVs al cabo de 24 

horas de operación  
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HR% para B-F1, donde el valor promedio es superior a 40 °C. Sin embargo, se decidió 

continuar con el experimento dado que el resto de las variables se encontraban dentro de 

los rangos estipulados. 

En la Figura 5.5 se exponen los resultados para [COVs] y [CAVs] para t = 0 (Inicial) 

y t = 24 h (Final) luego de la operación de los 3 PACs  A, B y C (descritos en la Tabla 

5.3). 
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Figura 5.5. Variación de COVs y AVs al cabo de 24 h de operaci ón de los PACs A, B y C en fases 1 y 2. 
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En la Figura 5.5, la concentración inicial de todos  los analitos estudiados se mantuvo 

dentro de los mÆrgenes de control establecidos en la sección anterior. MÆs allÆ de la 

concentración de etanol, cuya dificultad para ser d eterminado por DT@CG/EM se 

explica por su baja adsorción en las resinas utiliz adas, la œnica excepción es la 

concentración inicial de hexano para el B-F2. A con tinuación, se resume la información 

obtenida de los grÆficos de la Figura 5.5 para cada uno de los PACs: 

 

PAC A 

En F1, se evidencia un aumento en la concentración de tolueno. La cantidad 

introducida es de alrededor de 3,5 ppbv luego de 24 h de operación. El experimento en 

F2 no muestra mayores cambios en la concentración de  dicho contaminante, lo que 

confirma que la concentración de tolueno aumenta en  F1 al ser liberado por el PAC y no 

como resultado de la destrucción parcial de otros c ontaminantes en la cÆmara. Por otra 

parte, la grÆfica presentada corresponde a la tercera determinación del funcionamiento 

de dicho PAC.  

En F2, se destaca un leve aumento en la concentración de formaldehído que podría 

deberse a la destrucción parcial de otros compuestos  en mayor concentración dentro de 

la cÆmara que en F1. 

 

 PAC B 

Con excepción de un leve aumento en la concentración  de formaldehído, la 

operación de del PAC B no parece tener influencia e n la composición de COVs y CAVs 

en el interior de la cÆmara ambiental. 

 

PAC C 

Al igual que para PAC B, un leve aumento en la concentración de formaldehído 

parece ser la œnica variación en la composición del  aire interior de la cÆmara ambiental 

al cabo de 24 h de operación. 

 

La determinación de [COVs] y [CAVs] por medio de PT RMS fue consistente con los 

resultados obtenidos por medio de los mØtodos integrados. Dado que en la mayoría de 

5.3.1.2.1 Determinación de COVs y CAVs por medio de PTRMS
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los casos la acción de los PACs fue nula (ver secci ón 5.3.1.2), en la Figura 5.6 se 

muestran solamente los resultados obtenidos por medio de PTRMS para los 

experimentos con el PAC A. 

 

 

 

 

Figura 5.6. Variación relativa de la concentración de los doce compuestos orgÆnicos 

analizados por tØcnicas integradas durante la evaluación del funcionamiento del PAC A 

en (a) F1 y (b) F2. 

(a) 

(b)
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En el experimento de F1, la concentración de tolueno  comienza a aumentar luego de 

encenderse el PAC, y se mantiene estable durante todo el período de prueba. En F2, en 

cambio, no se observa variación en la concentración  relativa de tolueno. Ambos 

resultados reflejan lo reportado en la Figura 5.5. En cuanto a los picos observados para 

acetaldehído y acetona (ambas especies no incluidas en la mezcla modelo) en la Figura 

5.6 (b), se trata de un comportamiento frecuentemente registrado y se debería a 

variaciones sucedidas en el interior del edificio y reflejadas en la composición del aire 

de la cÆmara. 

A pesar de la coincidencia cualitativa en la medición de [COVs] y [CAVs] por 

mØtodos integrados y PTRMS, resultó complejo establecer una relación cuantitativa 

entre ambos mØtodos. Como aproximación a la resolución de dicho problema, se 

intentaron calcular factores de corrección. Para el lo, se procesaron los datos de 

DT@CG/EM, DNFH/HPLC y PTRMS obtenidos para los experimentos de F1 y F2 con 

los PACs A, B y C. El factor fue calculado segœn la ec. 5.1: 

 

fi
PTRMS=

�COV� i
�������� �o�[� AV]i

�	
����
�

�COV� i
PTRMS�o�[� AV]i

PTRMS  (5.1) 

 

donde fi
PTRMS es el factor de corrección para el i-Øsimo COV o CAV, [COV]i

DT@CG/EM la 

concentración del i-Øsimo COV determinada por DT@CG/EM, [CAV]i
DNFH/HPLC la 

concentración del i-Øsimo CAV determinada por DNFH/HPLC y [COV]i
PTRMS y 

[CAV]i
PTRMS la concentración del i-Øsimo COV y CAV, respectivamente, calculadas 

como el promedio de las lecturas del PTRMS durante el tiempo de colección de 

muestra. En la Tabla 5.8, se resumen los valores obtenidos para los factores promedio 

en ambas fases (fi
������ � � � � � � � ), sus correspondientes valores de desviación estÆndar 

experimental (s) y el error porcentual relativo (Err%) calculado como s ×100 fi
PTRMS��������� . 
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Tabla 5.8. Factores de corrección obtenidos para [COVs] o [CA Vs] obtenidos por 

PTRMS en F1 y F2. 

COV o CAV 
F1 F2 

fi
������ � � � � � � �  s Err% fi

������ � � � � � � �  s Err% 

Etanol 0,64 0,37 58 1,29 0,15 12 

Hexanoa --- --- --- --- --- --- 

Butanal 0,17 0,10 59 0,91 0,20 22 

Benceno 4,35 2,68 62 1,12 0,11 9 

TCE 0,68 0,52 77 61,09 7,14 12 

Tolueno 1,73 1,33 77 1,44 0,13 9 

Piridina 0,69 0,51 74 0,78 0,17 22 

o-xileno 0,37 0,16 43 1,20 0,11 9 

Estireno 1,00 0,49 49 1,02 0,09 9 

d-Limoneno 0,97 0,51 53 2,47 0,20 8 

Formaldehído 1,83 0,16 9 3,63 0,22 6 

Acetaldehído 0,19 0,04 22 0,21 0,03 12 

Acetona 0,67 0,05 7 0,62 0,03 5 
aLa afinidad protónica del hexano es inferior a la d el H2O por lo que no es posible generar el ion radical 

correspondiente. 

 

Por un lado, los valores obtenidos para F1 para cada COV o CAV son siempre entre 

2 y 5 veces menores que los obtenidos con las concentraciones de F2, con excepción de 

TCE, que presenta un valor 90 veces inferior. Por otro lado, se puede ver que el error 

relativo disminuye drÆsticamente para los factores calculados en F2. El aumento en la 

precisión se debería a la utilización de concentrac iones mÆs elevadas de los compuestos  

inyectados en la cÆmara ambiental, mÆs lejanas al límite de cuantificación de todas las 

tØcnicas analíticas involucradas en el cÆlculo. 

 

La Figura 5.7 muestra la variación en típica de # P en la cÆmara ambiental en F1 y a 

lo largo de la evaluación de rendimiento de los PAC s A, B y C en F1 y F2. 

5.3.1.3 Material particulado
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Figura 5.7. Perfil diario del nœmero de partículas ultrafinas dentro de la cÆmara 

ambiental en F1 (a) y nœmero de partículas en función del tiempo de operación de cada 

PAC para F1 (b) y F2 (c). 
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En la Figura 5.7 (a), puede verse que el nœmero de partículas en la cÆmara responde a 

una variación natural que es producto fundamentalme nte de la actividad humana. El 

desprendimiento de partículas o de sus precursores (NOx, VOCs, entre otros) [35] es lo 

que permite explicar su variación diaria. Es claro el abrupto aumento en #P a partir de 

las 9 h para mantenerse prÆcticamente constante hasta alrededor de las 18 h. 

Segœn puede verse, ninguno de los PACs introduce partículas en el medio. Las 

variaciones registradas a lo largo del tiempo, principalmente para B y C, se deben a 

variaciones diarias en el nœmero de partículas ultrafinas en el aire exterior ingresado en 

la cÆmara ambiental para los experimentos. La evidente disminución en el nœmero de 

partículas tanto en F1 como F2 para el PAC A se debe a que Øste contiene un filtro 

HEPA en su estructura, especialmente diseæado para retener partículas finas y 

ultrafinas. 

 

5.3.2 Determinación fluorimØtrica de ROS en fase gaseosa 

En la Figura 5.8 se encuentran las curvas de calibración obtenidas para cada sonda a 

partir de tres determinaciones independiente.  

5.3.2.1 Curvas de calibración, límite de detección y límite  de 

cuantificación 
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Figura 5.8. Curvas de calibración obtenidas por triplicado para  las tØcnicas de 

determinación de ROS con (a) DCFH; (b) AuR y (c) TP A. 
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Las curvas obtenidas para AuR y TPA presentan muy buen ajuste lineal (R2 = 0,9998 

para ambos) mientras que en el caso del DCFH es un poco inferior (R2 = 0,9745), pero 

considerado suficientemente bueno a los fines de este trabajo.  

En la Tabla 5.9 se resumen las variables analíticas mÆs relevantes de cada una de las 

tØcnicas fluorescentes utilizadas. 

 

Tabla 5.9. Sensibilidad, desviación de residuos estÆndar (RSD) y límites de 

cuantificación ( LC) y detección ( LD) para la determinación de ROS por medio de 

DCFH, AuR y TPA. 

Sonda DCFH AuR TPA 

Sensibilidad (mM-1)1 0,268 – 0,007 0,48 – 0,03 0,88 – 0,03 

RSD (%) 2,9 6,4 3,0 

LD (mM)1 9,1 13,2 10,9 

LC (mM)1 15,2 22,0 18,3 
1 Las unidades corresponden a �mM de H 2O2� para DCFH y AuR y �mM de HTPA� para TPA.  

Debido a los diversos factores que pudieran afectar la calidad analítica de los datos 

(estabilidad de las sondas, de la HPR, etc�), cada día de medición se realizaba una 

curva de calibración, verificando que la pendiente nunca difiriera en un 10% de la 

reportada en la Tabla 5.9. 

Para cada sonda, se obtuvieron los LD y LC calculados, respectivamente, como 3 y 5 

veces la desviación estÆndar (ds) de un blanco de fluorescencia incluyendo todos los 

reactivos menos la sonda fluorescente. En el caso de AuR y TPA, LC y LD se acercan o 

incluso mejoran los reportados en bibliografía [21,23]; no es el caso del DCFH, para el 

que los valores de DCFH resultaron superiores [22]. Se cree que el problema puede 

radicar en la manipulación de dicha sonda fluoresce nte antes del anÆlisis, ya que se ha 

reportado sensible a las condiciones de conservació n. La reproducibilidad de cada 

mØtodo queda representada por la RSD de las pendientes. que siempre fue inferior al 

7%. 
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La validación del muestreo en fase gaseosa se reali zó por comparación entre la 

[H2O2]gas medida (ver 5.2.2.1.6.3) y la [H2O2]gas calculada por medio de la 

correspondiente constante de Henry [36], asumiendo un equilibrio de partición 

instantÆneo del H2O2 entre las fases, es decir, que el sistema se encontraba en equilibrio 

durante toda la operación. Para ello, el flujo de a ire burbujeado fue siempre inferior a 1 

L min-1, condición reportada por Lind y col. [37] para gar antizar la saturación del aire 

con H2O2. TambiØn se calculó la eficiencia de colección ( EC) definida de acuerdo a la 

ecuación 5.2.  

 

EC = 100 × � 1-
C1

C2
�  (5.2)  

 

donde C1 y C2 son las concentraciones de H2O2 en el primero y segundo colector, 

respectivamente.  

Los resultados y los datos utilizados para su cÆlculo se encuentran resumidos en la 

Tabla 5.10. 

 

Tabla 5.10. Eficacia del muestreo y eficiencia de colección. 

Sonda AuR DCFH 

T (°C) 13 – 1 13 – 1 

[H2O2]ac (mM)  1,27 12,7 

tiempo de muestreo (min)  30 23 

Velocidad de muestreo (L min-1)  0,75 0,70 

[H2O2]gas esperada (ppbv) 3,8 - 4,7 35 - 49 

[H2O2]gas medida (ppbv) 3,1 – 1,1 42,4 – 0,9 

EC (%) 100 100 

 

El valor esperado de [H2O2]gas fue calculado para 12 °C y 14 °C y a eso responde su 

expresión como un rango. Como puede verse, el valor  medido en ambos casos teniendo 

en cuenta el intervalo de error correspondiente coincide con los valores esperados, a 

pesar de estar levemente subestimado en el caso de la determinación por AuR. TambiØn 

5.3.2.2 Muestreo en fase gaseosa
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es importante resaltar que se obtuvo un valor del 100% en la eficiencia de colección, 

poniendo de manifiesto que todo el H2O2 es atrapado en el primer colector. No se 

detectó fluorescencia en ninguno de los blancos rea lizados con [H2O2]gas = 0. 

 

En la Figura 5.9. se exponen los resultados obtenidos al evaluar la interferencia del 

ozono en las determinaciones. En la misma se grafica la cantidad de O3 burbujeado en 

función de la respuesta fluorimØtrica expresada como concentración equivalente de 

peróxido de hidrógeno en fase acuosa ([H 2O2]
eq) para DCFH y AuR y [HTPA] para 

TPA. La masa de O3 burbujeado fue calculada segœn: 

 

� � � � � � � � � � � � � � �
� �

��� �� �����
 (5.3) 

 

donde FO3 es el flujo de O3 en L min-1, tO3 el tiempo de burbujeo en min, �O3�  la 

concentración de ozono en ppbv, �Mr
O3  la masa molar y V � el volumen molar 

considerando gases ideales. 

 

Figura 5.9. [H2O2]
eq y [HTPA] medidas en fase gaseosa al burbujear O3 de 

concentración conocida en fase gaseosa. Tabla inser tada: pendiente (m), ordenada al 

5.3.2.2.1 Efecto del ozono. Influencia de la temperatura de colección
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origen (b) y R2 correspondiente al ajuste lineal de la variación d e [H2O2]
eq y [HTPA] en 

función de la masa de O 3 burbujeado. 

 

En todos los casos, se registró un comportamiento l ineal con la cantidad de O3 

burbujeado. DCFH presentó la mayor sensibilidad a l a disolución de este compuesto, lo 

cual es acorde con su baja especificidad en la detección de ROS, pudiendo reaccionar 

directamente con el O3 disuelto. El O3, evidentemente, se disuelve en cantidad 

apreciable durante los experimentos y su disolución conlleva a la formación de ROS en 

fase acuosa, H2O2 y HO�, que luego reaccionan con las respectivas sondas.  

Con la intención de encontrar condiciones para mini mizar la disolución de O 3, se 

estudió el efecto de la temperatura, y los resultad os se muestran en la Figura 5.10. Las 

determinaciones de [H2O2]
eq fueron realizadas utilizando el reactivo mÆs sensible, 

DCFH. 

 

Figura 5.10. [H2O2]
eq determinada por DCFH en función de la [O 3] calculada por 

medio de la constante de Henry KH [38]. Figura insertada: [H2O2]
eq

 en función de la 

temperatura de muestreo. 

 

Puede verse que, como se esperaba, al bajar la temperatura, aumenta la cantidad 

detectada de ROS. TambiØn puede verse una respuesta de la sonda fluorescente que es 

proporcional a la cantidad de O3 para cada temperatura (R2 = 0.997). Este resultado 

confirma la reactividad del O3 con DCFH, que parece generar una respuesta mayor a 
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travØs de las especies generadas. Esto se pone en evidencia a partir del valor de la 

pendiente de la recta que ajusta al comportamiento de [H2O2]
eq

 vs. [O3] disuelto, que es 

casi de 1000 nM H2O2 equivalente por cada nM de O3. Por esta razón, es muy 

importante tener un control riguroso de la temperatura de colección para de esa forma 

poder calcular de forma precisa el efecto del ozono emitido por un PAC sobre la seæal 

de fondo de ROS totales. 

 

Los resultados correspondientes a los experimentos realizados con los PACs D y E se 

presentan en la Figura 5.11. 

 

Figura 5.11. Concentraciones acuosas equivalentes de H2O2 y HTPA determinadas 

para los PACs (verde) y un generador de ozono (azul). 

5.3.2.3 Determinación de ROS en PAC s 
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Las barras verdes reflejan la cantidad de [H2O2]
eq o [HTPA]eq a la salida de cada 

PAC, mientras que las barras azules son la seæal calculada a partir de las expresiones 

lineales de la Figura 5.9. utilizando la cantidad de O3 burbujeada. En el caso del PAC D, 

aunque la respuesta global fue mayor, toda la seæal de ROS podría atribuirse a la 

formación de estas especies reactivas en solución d ebido a la presencia de ozono. La 

concentración de ozono medida a la salida del PAC D  fue de 455 – 20 ppbv. Dado el 

alto nivel de O3 emitido por este dispositivo y la correspondiente elevada seæal de fondo 

de ROS, no fue posible cuantificar las ROS que pueden ser generadas simultÆneamente 

con ozono. A partir del mØtodo de DCFH, se obtuvo una seæal esperada mÆs alta para el 

generador de ozono que la obtenida para el PAC D, mientras que los otros dos mØtodos 

mostraron una seæal ligeramente mayor para este œltimo, con diferencias relativas de 

sólo 6% de TPA y 11% para AuR, que resultaron del m ismo orden del error 

experimental.  

En el caso del PAC E, la concentración de ozono med ida a la salida fue mucho 

menor, 36 – 14 ppbv. De manera similar a los resultados observados para el PAC D, la 

seæal de ROS esperada por influencia del O3 liberado fue mayor que para el purificador. 

Sin embargo, las mediciones para las otras dos sondas (TPA y AuR) mostraron niveles 

de ROS significativamente mÆs altos que los calculados para O3 burbujeado (43% y 

31% mayores, respectivamente). En consecuencia, la contribución de las ROS en el aire, 

introducidas exclusivamente por el PAC E, podrían estimarse restando a la seæal del 

purificador la seæal del generador de ozono.  

 

5.4 Discusión 

5.4.1 Variabilidad de parÆmetros en la cÆmara ambiental. Valores de 

control.  

Como se adelantara en la sección de resultados, se encontró que la cÆmara ambiental 

presentaba cierta variabilidad en las variables llamadas �de contorno� (# P, O3, T y 

HR%). Por esa razón, se realizó un estudio minucioso de la línea de base que derivó en 

el cÆlculo de valores de control. Los resultados mostrados a lo largo de la sección 5.3.1 

corresponden a experimentos en los que la cÆmara fue encontrada en situación de 

control. Sin embargo, numerosos experimentos debieron cancelarse o continuarse de 

manera condicional por no cumplir con dicho requisito. A modo de ejemplo, en la 
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Figura 5.12 se exponen los valores iniciales #P, O3, T y HR% durante la determinación 

del rendimiento del PAC A, donde se ve que sólo los  experimentos del 23/01/2012 y 

28/02/2012 cumplen con los requisitos necesarios para iniciar el experimento.  

  

  

 

Figura 5.12. Valores iniciales1 de (a) ozono, (b) temperatura, (c) humedad relativa y 

(d) nœmero de partículas finas y ultrafinas para seis experimentos realizados con el PAC 

A en la cÆmara ambiental. La línea punteada representa el valor de control y las líneas 

llenas en (b) y (c) los límites permitidos reportados en la Tabla 5.6. Las barras rayadas 

corresponden a los experimentos presentados en la sección de resultados. 

 

Se ha demostrado que la temperatura sólo tiene un l eve efecto sobre la eficiencia de 

remoción por fotocatÆlisis heterogØnea de contaminantes como los utilizados en la 

presente Tesis [39]. El papel de la HR% puede ser mÆs crítico ya que  la presencia de 

molØculas de H2O sobre la superficie de TiO2 puede resultar beneficiosa por formación 

de radicales HO• y porque el agua puede actuar como nucleófilo para  la formación de 

cationes radicales de compuestos orgÆnicos, pero tambiØn puede dificultar la oxidación 

                                                 
1 Corresponden al promedio y desviación estÆndar de los valores tomados por el programa Techlog 2 

durante el tiempo de colección de muestra para dete rminación de COVs y AVs por mØtodos integrados.  
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de contaminantes gaseosos al obstaculizar su acceso a la superficie del TiO2 [4]. Sin 

embargo, su efecto tambiØn parece ser sutil ya que la variación en todo el rango de 

HR% genera cambios inferiores a un orden de magnitud en las constantes de velocidad 

de remoción de diferentes contaminantes [3,39,40]. Por otra parte, la reacción tØrmica 

del O3 con COVs y CAVs en fase gaseosa [13,14,35,41] o en combinación con otras 

PAOs [3,42�45] podría llevar a una sobreestimación d e la eficiencia de los PACs.  

Las tØcnicas utilizadas para determinar [COVs] y [CAVs] fueron elegidas 

principalmente por su precisión y bajo límite de de tección. Esto puede verse en la 

reducida dispersión en la determinación por duplica do de la concentración inicial y final 

de COVs y CAVs (Figura 5.5) y en el bajo nivel de ruido presentado en las medidas con 

el PTRMS (Figura 5.6). Sin embargo, las barras de error asociadas a los VCs para 

[COVs] y [CAVs] reflejan mayores dificultades para fijar los valores de base en cada 

experimento. En un trabajo anterior en la misma cÆmara en condiciones similares de 

operación [24], los autores reportan variaciones pa ra los duplicados en la determinación 

de COVs y CAVs en el orden del 3-5%, valores coincidentes con los obtenidos en la 

presente Tesis. Por otra parte, al estudiar la estabilidad de la concentración de dichos 

compuestos orgÆnicos en el interior de la cÆmara, registraron variaciones del orden del 

15%. Asumiendo que el impacto de las causas nombradas en el trabajo de Destaillats y 

col. [24] se mantiene dentro del mismo orden de magnitud, se encontró, sin embargo, 

que en ciertas oportunidades las jeringas se tapaban por efecto del rozamiento entre las 

paredes y formación de ciertos depósitos pegajosos que generaban la introducción de los 

compuestos en forma de a pulsos.  

Dado que la cÆmara ambiental se encontraba dentro de un edificio, no pudo 

establecerse de forma clara las causas de la variabilidad los parÆmetros de contorno. Por 

esa razón, se considera que un mejor aislamiento de  la cÆmara ambiental o un 

acondicionamiento mÆs estricto del aire ingresante permitiría un control mÆs adecuado 

de las condiciones de contorno.  

A pesar de las dificultades y oportunidades de mejora encontradas en el desarrollo 

del mØtodo para evaluar la eficiencia de PACs comerciales, Østas provienen del desafío 

de reproducir de la forma mÆs exacta posible las condiciones reales registradas en 

ambientes cerrados, no sólo en cuanto a la mezcla d e especies estudiadas y la 

concentración de las mismas, sino tambiØn al tamaæo de la cÆmara de prueba y al flujo 

de recambio de aire. En un trabajo con similares objetivos [46], se reporta un mØtodo 
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estandarizado para estudiar la eficiencia de remoción de COVs por PACs basados en 

fotocatÆlisis heterogØnea oxidativa.  Kartheuser y col. [46] establecen como condiciones 

de trabajo cÆmaras acrílicas de alrededor de 1 m3, una mezcla de a lo sumo 6 

contaminantes (formaldehído, acetaldehído, acetona, tolueno, n-heptano y o-xileno), 

50% de HR% y temperaturas entre 22 y 28 °C. Si bien las condi ciones parecen 

similares, con excepción del tamaæo de la cÆmara, las mayores diferencias se registran 

en que los autores trabajaron con concentraciones de 250 -1200 ppbv, es decir, entre 25 

y 100 veces mÆs elevadas que lo reportado en bibliografía, y que la remoción fue 

estudiada en batch. Es decir, la mezcla gaseosa era introducida en la cÆmara 

conteniendo al PAC apagado hasta la concentración d eseada para luego encenderlo y 

evaluar su operación al cabo de entre 8 y 12 h. Est e tipo de evaluación se aleja de las 

condiciones de cambio de aire registradas en un ambiente cerrado típico, 

sobredimensionando la eficiencia de remoción por me dio de PACs basados en PAOs. 

 

5.4.2 Eficiencia de remoción de COVs y CAVs de los PACs b asados en 

PAOs 

A partir de los resultados, se pudo ver que los PACs evaluados no mostraron 

variaciones significativas en [COVs] y [CAVs] al cabo de 24 h de operación. Éste fue el 

comportamiento registrado en todos los casos para ambas condiciones, F1 y F2, con 

excepción del PAC A, que introduce una baja cantida d de tolueno en el ambiente pero 

baja drÆsticamente el nivel de partículas finas y ultrafinas. Si bien los fabricantes de 

cada uno de los PACs reportan experimentos con elevadas eficiencias de remoción de 

partículas de alto peso molecular y de bacterias, estos dispositivos parecen incapaces de 

remover componentes gaseosos.  

 

5.4.3 Determinación de ROS en fase gaseosa 

En la bibliografía pueden encontrarse algunos trabajos en los cuales se determina la 

concentración de ROS asociadas a partículas finas y  ultrafinas [15,22,47], pero pocos 

han sido enfocados a la determinación de ROS en fas e gaseosa [20,47,48]. El uso de 

sondas fluorescentes para determinar ROS mostró una  química acuosa controlada, 

reproducible y con límites de detección y cuantific ación comparables con los reportados 

en bibliografía [21�23]. AdemÆs, la validación del muestreo en fase gaseosa y su 
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comparación con el resultado esperado por medio de cÆlculos teóricos reafirmó las 

cualidades del mØtodo para cumplir con el objetivo planteado. Sin embargo, la 

liberación de O 3 como producto del funcionamiento natural de algunos de los PACs 

utilizados evidenció el enmascaramiento y sobredime nsionamiento de la cantidad de 

ROS introducidas en el aire. Dicho enmascaramiento proviene de la compleja química 

del O3 al disolverse en agua a pH neutro y alcalino. El sistema se vuelve aœn mÆs 

complejo en presencia de otras ROS en el medio segœn se esquematiza en la Figura 

5.13. Respecto a la (indeseada) captura de radicales por parte del buffer utilizado en la 

colección, si bien es termodinÆmicamente viable, la constante de velocidad asociada a 

dichos procesos es de alrededor de 5 órdenes de mag nitud inferior que el resto de los 

procesos [49,50] y por ende poco influyente en el resultado final. 

 

 

 

Figura 5.13. Esquema de la formación de ROS en agua por descompo sición de O 3 e 

interacción con las sondas utilizadas para su detec ción. 
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Como forma de sortear esta dificultad analítica, se decidió estudiar de manera 

empírica la influencia del ozono en la seæal fluorimØtrica obtenida. Los resultados, 

ajustados a un modelo lineal de manera satisfactoria, fueron puestos a prueba durante la 

determinación de ROS emitidas por dos PACs. El hech o de que la seæal para [H2O2]
eq 

medida y la calculada para el PAC D, un generador de ozono comercial, coincidieran, 

refuerza la aptitud del modelo utilizado para la predicción de la interferencia de la seæal 

de O3.  

La amplia comprensión de la tØcnica parece indicar que, en presencia de O3, las 

sondas fluorescentes pueden representar una forma compleja de realizar una 

caracterización fisicoquímica del sistema, por recon ocimiento del tipo de ROS liberada.  

 

5.5 Conclusiones 

Se consiguió establecer condiciones para evaluar el  funcionamiento de dispositivos 

purificadores de aire basados en PAOs. El sistema mostró ser complicado para su 

manipulación, y cierta falta de aislamiento de la c Æmara ambiental con el exterior hizo 

necesario mostrar cierta flexibilidad en la aceptación de valores de control con errores 

relativos superiores al 15%. A pesar de ello, la totalidad de los resultados presentados 

por cada PAC mostró que dichos purificadores de air e no eran aptos para mejorar la 

calidad de aire de ambientes internos, ya que resultan incapaces de reducir la [COVs] o 

[CAVs].  

Finalmente, se pudo desarrollar un mØtodo novedoso para evaluar la concentración 

de ROS en fase gaseosa. El O3, producto de la operación normal de ciertos PACs, se 

presentó como una interferencia a la hora de distin guir el tipo de ROS emitidas o 

generadas por cada dispositivo. Sin embargo, teniendo en cuenta que el O3 disuelto en 

agua puede generar ROS potencialmente riesgosas para la salud en ambientes cerrados, 

las tØcnicas aœn presentan un buen medio de determinación del impacto de dichas 

especies. Adicionalmente, las tres sondas fluorescentes podrían ser utilizadas para la 

detección de ROS involucradas en los mecanismos de PAOs/Rs empleados en la 

remoción de contaminantes en fase acuosa, contribuy endo a la interpretación de los 

mismos.  
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Capítulo 6 

Diseæo de un sistema de tratamiento acoplado de 

contaminantes acuosos y sus productos gaseosos por 

medio de Procesos Avanzados Oxidativos o Reductivos. 

Estudio de la remoción de nitrato y NO x por fotocatÆlisis 

heterogØnea con TiO2 

6  

Resumen 

En el presente capítulo se describen dos sistemas experimentales diseæados para el 

tratamiento acoplado de contaminantes en fase líquida por medio de fotocatÆlisis 

heterogØnea (FH) con TiO2 y los efluentes gaseosos que puedan generarse. Con el 

primer diseæo experimental (SEF1), se realizaron experimentos de remoción 

fotocatalítica de NO3
�  en presencia de HCOOH, a pH 2,8, con burbujeo de aire (1,1 L 

min�1 ), comprobÆndose la formación y liberación de NO(g). El NO en la fase gaseosa 

fue introducido luego en un reactor tubular de flujo pistón conteniendo anillos Rashig 

recubiertos con TiO2 (500 µg cm �2 , Aeroxide P25) e irradiado bajo luz UV�C, � mÆx. = 

254 nm y emisión secundaria a 185 nm generadora de O3. En estas condiciones, la 

remoción fue insuficiente (45%), y se debió exclusi vamente a la oxidación directa de 

NO con O3 para dar NO2. Estos resultados fueron utilizados en un diseæo experimental 

mejorado (SEF2) constituido por un reactor líquido similar al del SEF1 pero que 

constaba de un reactor gaseoso de flujo de sección transversal rectangular relleno con 

TiO2 soportado en fibras de cuarzo (Quartzelfi) totalmen te diseæado y construido en el 

laboratorio. En el reactor líquido del SEF2, se realizaron experimentos de FH reductiva 

de NO3
�  a pH 2,8 con concentraciones iniciales de NO3

�  entre 0,08 y 8 mM y de 

HCOOH entre 0,1 y 1 mM y bajo burbujeo de N2. El fotorreactor gaseoso de este 

sistema fue evaluado mediante la reacción de oxidac ión fotocatalítica de NO a NO 3
�  

(que queda retenido sobre el TiO2), trabajÆndose con dos valores de concentración de O2 

en estado estacionario ([O2]
EE), y probÆndose dos fuentes de irradiación: a) 3 tubos de 

luz negra con � mÆx = 351 nm y b) un arreglo de LEDs con � mÆx = 400 nm. En las mejores 
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condiciones (irradiación con luz negra y [O 2]
EE = 4,2%), se alcanzó una eficiencia de 

remoción de NO superior al 90%. 

Durante la remoción de NO 3
�  por fotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 en presencia de 

Æcido fórmico (HCOOH) en fase líquida se observó la formación de NH 4
+ y NOx como 

productos finales y de NO2
�  como intermediario. Se concluyó que la concentraci ón final 

de amonio ([NH4
+]f) y la cantidad total de NOx liberado dependen de [HCOOH]0 y son 

independientes de [NO3
� ]0 en el rango de concentraciones estudiado.  

Finalmente, y como una investigación muy relacionad a a la transformación 

fotocatalítica en fase gaseosa de los NOx generados durante la reacción en fase acuosa, 

se estudió la química superficial de NO 2 sobre un monocristal de TiO2 (anatasa (101)) 

bajo irradiación con una fuente UV�LED ( � mÆx = 365 nm) a travØs de espectroscopía 

electrónica de rayos X de presión ambiental (APXPS) . En la oscuridad, el NO2 puede 

quedar retenido como tal, pero tambiØn transformarse en una serie de especies 

nitrogenadas que quedan retenidas sobre la superficie: NO3
�

ads, NO2 ads, NO2
�

ads y Nred 

(que pueden incluir NO+, NO�  y N+) que, en presencia de vapor de H2O, pueden ser 

reintroducidas a la fase gaseosa como NO, NO2 ó HONO (Æcido nitroso). Este 

fenómeno no ocurre cuando existen clusters de K (con K+ terminal) en la matriz 

superficial del catalizador. Se sugiere que este resultado puede resultar ventajoso para la 

síntesis de nuevos materiales mÆs eficientes para la remoción de NO x. 

 

6.1 Introducción 

Como se mencionara en el Capítulo 1, el nitrato es un contaminante de suelos y 

aguas superficiales y subterrÆneas que aparece principalmente como consecuencia de su 

uso en fertilizantes. 

La remoción de NO 3
�  por fotocatÆlisis heterogØnea (FH) reductiva con TiO2 ha sido 

ampliamente estudiada en la literatura debido a su potencial para la generación de N 2 

como producto final frente a otros mØtodos de tratamiento [1]. Como se analizarÆ en 

detalle mÆs adelante, el proceso de reducción fotocatalítica de nitrato sobre TiO2 no es 

posible sobre el material puro o en ausencia de donores de electrones y  sólo puede tener 

lugar en presencia de donores orgÆnicos o con TiO2 modificado con Pt u otros metales. 

En la literatura se muestran ejemplos de estas reacciones con una amplia variedad de 

agentes de sacrificio como Æcido fórmico [2�4], Æcido acØtico [3], metanol [5,6], Æcido 
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oxÆlico [7,8], EDTA [5], etanol [5] y Æcidos hœmicos [9]. Entre todos ellos, el HCOOH 

ha sido reportado como el donor mÆs eficiente para el tratamiento fotocatalítico de NO3
�  

[2,3,10�12].  

En la mayoría de los experimentos, sin embargo, se reporta la formación de NH 4
+ o 

NH3 como productos finales, dependiendo del pH de trabajo [4,8,13]. Algunos trabajos 

tambiØn demuestran la formación de NO2
�  como producto final [4], principalmente 

cuando se trabaja a pH Æcido, aunque usualmente el nitrito aparece como intermediario 

durante la formación de amonio [7,8,12]. Ninguna de  estas especies químicas es 

deseable en agua de bebida, e incluso el CAA establece concentraciones mÆximas 

permitidas mÆs estrictas para ellas que para nitrato: 45 mg L-1 para NO3
� (0,73 mM), 0,2 

mg L-1 (0,11 mM) para NH3 y 0,1 mg L-1 (0,002 mM) para NO2
� [14].  

La generación de N 2 como producto final, altamente deseable desde el punto de vista 

ambiental, no ha sido observada empleando el TiO2 puro, pero se produce empleando 

TiO2 modificado con una amplia variedad de metales nobles y de transición [8,12]. Por 

su parte, la gran mayoría de los trabajos se enfocan en el anÆlisis de la fase líquida y la 

selectividad hacia la formación de N 2, calculada asumiendo que, junto con N2O, son los 

œnicos productos formados en fase gaseosa [3,10,15]. Sin embargo, muchas especies 

nitrogenadas que podrían formarse en este proceso resultan altamente nocivas para la 

salud y el medioambiente [16]. Por ejemplo, segœn la OMS, el valor guía de exposición 

diaria a NO2 en fase gaseosa es de tan sólo 40 � g m-3 [17]. 

Por otro lado, la remoción de NO x (NO + NO2, contaminantes en fase gaseosa 

provenientes casi exclusivamente de la actividad humana [16]) por medio de FH 

oxidativa con TiO2 en presencia de O2, ha sido objeto de estudio desde hace varias 

dØcadas [17,18]. El proceso, conocido como desnoxificación (DeNO x), involucra la 

oxidación secuencial NO → NO2 → NO3
� , quedando el nitrato finalmente retenido en la 

superficie del fotocatalizador [19�21]. El Øxito de este proceso ha sido tenido en cuenta 

para remover NOx en ambientes urbanos a travØs de la inclusión de TiO2 en materiales 

de construcción para exteriores (azulejos, vidrios,  carpas, lÆminas de plÆstico, paneles), 

interiores (papel de pared, persianas, pinturas, revestimientos para pintura) e incluso en 

materiales para la construcción de calles y rutas ( paneles de tœneles y pavimentos de 

concreto) [21]. El proceso DeNOx completo finaliza con el �lavado� de la superficie  de 

los materiales de construcción basados en TiO 2 que puede realizarse periódicamente con 

agua corriente o de manera natural por medio de agua de lluvia. De esta manera, el 
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NO3
�  es arrastrado y devuelto al suelo, donde actœa como nutriente (Figura 6.1) en el 

metabolismo de plantas y bacterias. 

 

 

 

Figura 6.1. Esquema de proceso DeNOx sobre materiales de construcción. Basado 

en [21]. 

 

Sin embargo, recientemente se ha reportado que la reactividad fotoquímica del NO2 

sobre TiO2 en partículas de polvo atmosfØricas puede ser causante de la formación de 

especies aœn mÆs peligrosas ambientalmente, como el HONO, durante el día [22�25] 

(renoxificación o ReNO x). Estas reacciones involucran la reducción de las especies 

nitrogenadas en la superficie de materiales basados en TiO2 dopados con nitrato [26]. El 

estudio de los procesos DeNOx y ReNOx resulta fundamental para el uso adecuado de 

tecnologías basadas en TiO2 para la remoción de NO x, haciendo foco en las condiciones 

ambientales que disparan el no deseado proceso ReNOx. 

Finalmente, un aspecto poco explorado es la remoció n de contaminantes acuosos y 

de sus efluentes gaseosos de manera acoplada, es decir, como parte de un œnico proceso. 

Recientemente, se ha reportado que durante la remoción fotocatalítica reductiva de 

As(III/V) con TiO2, se genera arsina, un compuesto de alta toxicidad [27]. La 

introducción de sustancias tóxicas en fase gaseosa durante la remoción de 

contaminantes acuosos por procesos tradicionales o por procesos avanzados oxidativos 

o reductivos (PAOs/PARs) va en detrimento de todo tratamiento. Esto conlleva a la 
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necesidad de estudiar detenidamente la fase gaseosa durante la aplicación de PAOs y 

PARs en contaminantes de interØs como el nitrato y eliminar los posibles productos 

tóxicos que se produzcan.  

A continuación, se mostrarÆn y analizarÆn los resultados obtenidos durante la 

remoción reductiva de NO 3
�  por FH con TiO2 en presencia de HCOOH en fase acuosa y 

la remoción en línea de los NO x liberados durante ese proceso mediante FH oxidativa 

con TiO2 en presencia de O2 en fase gaseosa. Para ello, se utilizó un sistema de 

reactores acoplados de diseæo original. TambiØn se presentarÆ el estudio in situ de la FH 

de NO2 sobre TiO2 a travØs de la tØcnica APXPS, intentando echar luz sobre los 

mecanismos involucrados en el proceso de renoxificación.  

  

6.2 Desarrollo experimental 

6.2.1 Reactivos 

El KNO3 (Mallinkrodt), el HClO4 (Biopack) y el HCOOH 88% (Biopack) utilizados 

durante cada experimento de remoción fueron de cali dad analítica o superior. Los 

patrones analíticos de KNO3 y NaNO2 fueron provistos por ChemLab. El TiO2 

soportado en lana de cuarzo (TiO2@Q) fue provisto por Saint-Gobain y utilizado sin 

tratamiento alguno. El fenol (Carlo Erba), la sulfanilamida (Sigma-Aldrich), el 

nitroprusiato de sodio (Merck), el diclorhidrato de N-(1-naftil)etilendiamina 

(Sybchemica), el citrato trisódico dihidrato (Biopa ck), el alcohol etílico absoluto 

(Biopack), el Æcido fosfórico (Biopack) y el hidróxido de sodio (Biopack) fueron de 

calidad analítica o superior. Todos los experimentos en fase acuosa fueron realizados 

con agua MilliQ (resistividad = 18 MΩ cm). 

Para los experimentos de espectroscopía electrónica  de rayos X de presión ambiental 

(APXPS) en fase gaseosa, se utilizó NO 2 99,5% (Scott), O2 99,999% (Airgas) y agua de 

grado HPLC (Baker).  

 

6.2.2 Sistema experimental de fotorreacción 1 (SEF1) 1 

El sistema experimental de fotorreacción 1 (SEF1) c ontó con dos partes 

diferenciadas: a) un sistema de fotorreacción líqui da (SFRL1) y b) un fotorreactor 

                                                 
1 El SEF1 fue armado y evaluado durante una estadía en el laboratorio del Dr. Destaillats en el 

Lawrence Berkeley National Laboratory, California, EE.UU. 
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gaseoso de flujo pistón (FRG1). El SFRL1, (Figura 6 .2 (a)) estaba compuesto por un 

fotorreactor líquido tubular de sección anular de r ecirculación tipo batch irradiado con 

una lÆmpara actínica (Phillips TL�D) tubular de 15 W, con � mÆx = 366 nm, un reservorio 

de vidrio Pyrexfi, y una bomba peristÆltica (Masterflex). El sistema fue siempre 

utilizado a temperatura ambiente y la bomba peristÆltica permitió la recirculación de las 

suspensiones acuosas (1,5 mL min-1) entre el reactor y el reservorio, que contó con 

burbujeo constante de aire (1,1 L min-1). El FRG1 (Figura 6.2 (b)) consistió en un tubo 

de cuarzo cilíndrico dentro del cual se dispusieron anillos Rashig recubiertos con TiO2 

(500 µg cm -2, Aeroxide P25) [28,29]. En dirección paralela al t ubo de cuarzo y a 2,5 cm 

de su eje axial, se colocó una lÆmpara UV�C con � mÆx = 254 nm, y emisión secundaria a 

185 nm generadora de O3. Una pantalla de posición variable permitió regula r la longitud 

del reactor a ser irradiada y, en consecuencia, la concentración de O 3 generada; en 

nuestro caso, estas variables fueron 10 cm y 569 ppb de O3, respectivamente. A la salida 

del reactor líquido, un conector en �T� permitió di rigir la corriente saliente (G3) a travØs 

del reactor gaseoso o directamente hacia un analizador de NOx Teledyne 200E 

conectado en línea con una bomba de muestreo con un flujo de 0,4 L min-1.  
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Figura 6.2. (a) SEF1: (1) fotorreactor tubular, (2) reservorio de Pyrexfi, (3) bomba 

peristÆltica, (4) agitador magnØtico, (5) reactor gaseoso de flujo pistón. G 1 representa la 

corriente de aire burbujeado puro (1,1 L min-1); G2 representa la corriente de gas con el 

contaminante, G3 la del gas tratado y G4 representa la corriente gaseosa a la salida del 

sistema. (b) Detalle del reactor gaseoso de flujo pistón (FRG1). 

 

Los experimentos FH en fase acuosa fueron realizados con 500 mL de suspensiones 

de 1 g L�1  de TiO2 usando [NO3
� ]0 = 8 mM y a pH 2,8 (ajustado con HClO4 (c)). Las 

suspensiones fueron ultrasonicadas durante 10 min en un equipo Cleanson (25 kHz, 

modelo CS-1109). Una vez introducidas en el reservorio del SFRL1, las suspensiones 

fueron mantenidas durante 30 min en la oscuridad hasta alcanzar el equilibrio de 

adsorción e hidrodinÆmico. La cantidad de NO3
�  adsorbido fue siempre inferior al 10%, 

y este valor se encuentra dentro del error registrado en los experimentos (10%); por lo 

tanto, la adsorción de NO 3
�  sobre TiO2 en la oscuridad se considerarÆ despreciable. 

Luego de los 30 min, se agregó 0,5 mL de [HCOOH] = 50 mM, correspondiente a una 

[HCOOH]0 = 50 � M en el SFRL1. Al cabo de 10 min adicionales en la oscuridad, no se 

detectaron cambios en la adsorción de NO 3
� , y se comenzó la irradiación en fase líquida 

por encendido de la lÆmpara. Los experimentos fueron realizados inicialmente sin que el 

efluente gaseoso pasara por el reactor gaseoso, con el objetivo de determinar la cantidad 

6.2.2.1 Generación y remoción de NO x por FH de NO3
�  con TiO2
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de NOx liberada y, posteriormente, haciendo pasar la corriente G2 por el FRG1 con la 

lÆmpara encendida, para evaluar la eficiencia de remoción de los NO x. 

 

La concentración de NO x fue seguida por medio de un analizador de NOx (Teledyne 

200E). El principio de funcionamiento de este analizador es la generación y medición de 

la quimioluminiscencia en el infrarrojo cercano generada durante la reacción de NO con 

O3 en fase gaseosa cuya intensidad es proporcional a la concentración de NO (ecuación 

6.1) [30].  

 

NO + O3 → NO2* → NO2 + h�  (6.1) 

 

El equipo mide primeramente la cantidad de NO en la corriente gaseosa. 

Inmediatamente despuØs realiza una segunda determinación en la que transforma el NO 2 

en NO y mide la seæal quimioluminiscente como NOtotal y luego calcula la 

concentración de de NO 2 por diferencia  

 

6.2.3 Sistema experimental de fotorreacción 2 (SEF2) 

Los experimentos realizados empleando el SEF1 sirvieron de base para el diseæo y 

fabricación del sistema experimental de fotorreacci ón 2, SEF2, desarrollado en la 

Comisión Nacional de Energía Atómica.  

El SEF2 contó con un sistema de fotorreacción líqui da (SFRL2) y un fotorreactor 

gaseoso de flujo de sección transversal rectangular  relleno con TiO2 soportado en lana 

de cuarzo, TiO2@Q (FRG2). 

El SFRL2 (Figura 6.3) estaba compuesto por un fotorreactor líquido igual al del 

SFRL1, un reservorio con camisa de vidrio Pyrexfi, y  una bomba peristÆltica 

(APEMA). Al igual que en el SFRL1, el reservorio permitió el burbujeo de gases por 

medio de un puerto al efecto y la suspensión acuosa  fue recirculada por medio de la 

bomba peristÆltica (1,5 mL min-1). El sistema fue siempre utilizado a temperatura 

constante (25 °C) fijada por medio de un termocircu lador (PolyScience). 

 

 

6.2.2.1.1 TØcnicas analíticas, SEF1
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Figura 6.3. SEF2: (1) fotorreactor tubular, (2) reservorio con camisa de Pyrexfi, (3) 

bomba peristÆltica, (4) agitador magnØtico, (5) termocirculador, (6) reactor gaseoso de 

flujo continuo. G1 representa la corriente de N2 burbujeado puro; G2 representa la 

corriente de gas con el contaminante a la salida del reactor líquido, G3 es G2 sumada a 

una corriente de aire, G4 es la del gas tratado y G5 representa la corriente gaseosa de 

escape del sistema. CF1 y CF2 son los controladores de flujo.  

 

El fotorreactor gaseoso utilizado en SEF2 (RG2) consistió en un reactor de flujo de 

sección transversal rectangular de flujo continuo c on cuerpo de Teflonfi, ventanas de 

vidrio Pyrexfi en ambas caras y relleno con alrededor  de 5 g de TiO2 soportado en lana 

de cuarzo (TiO2@Q).  

El RG2 fue puesto a prueba con 2 fuentes de luz diferentes: 

 

1) Tres tubos de luz negra de 8 W (Phillips) con � mÆx = 366 nm (Figura 6.4 (a)) 

2) Arreglo de 39 LEDs con � mÆx = 400 nm (Figura 6.4 (c)) 

En este arreglo experimental, la corriente de aire se unió a la corriente saliente del 

reactor líquido G2 por medio de un conector en �T� antes de ingresar al reactor gaseoso.  
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Figura 6.4. (a) Detalle del reactor de flujo de sección transve rsal rectangular relleno 

con TiO2@Q con tubos de luz negra FRG2, (b) detalle del interior del FRG2, (c) detalle 

del FRG2 con arreglo de LED y (d) vista detallada del arreglo de LEDs. 

 

6.2.3.1 Generación y remoción de NO x por FH reductiva de NO3
�  con 

TiO2 en presencia de Æcido fórmico en fase líquida 

Los experimentos FH en fase acuosa con el SRFL2 fueron realizados con 500 mL de 

suspensiones de 1 g L-1 de TiO2 con [NO3
� ]0 = 0,08 - 8 mM, [HCOOH]0 = 0,1 - 1 mM y 

a pH 2,8 (ajustado con HClO4)  Los pasos previos al encendido de la lÆmpara fueron los 

mismos que los descriptos para el SFRL1. 

Antes de cada experimento, se verificó la ausencia de fugas de gas en las conexiones. 

Para ello, se utilizó un medidor de flujo Definer 2 20 (BIOS) con el que se verificó que 

la variación en el flujo medido para las corrientes  de interØs nunca fuera superior al 

10%. 

Una vez iniciada la irradiación, se tomaron muestra s de la fase líquida a tiempos 

regulares, que fueron filtradas por filtros de acetato de celulosa de 0,22 � m y 

(a) 

(b) 

(c) (d) 
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preservadas en hielo para la posterior determinació n de las concentraciones de NO3
� , 

NO2
� , NH4

+ y HCOOH.  

AdemÆs de los experimentos de remoción, debieron hacerse los blancos necesarios 

para evaluar, por un lado, el grado de adsorción de  los NOx sobre el TiO2@Q y, por el 

otro, la reducción en la cantidad de NO x como consecuencia de una posible reacción 

fotoquímica en fase gaseosa. Para evaluar la adsorción, se hicieron experimentos con la 

corriente G3 pasando a travØs del reactor relleno con las lÆmparas apagadas, en un caso 

y luego, por fuera del mismo. La diferencia en la cantidad de NOx fue atribuida a la 

adsorción. En cambio, para evaluar el efecto de una  posible oxidación fotoquímica 

gaseosa, se hicieron experimentos con las especies gaseosas bajo irradiación UV en el 

FRG2 sin el relleno de TiO2@Q.  

  

6.2.3.2 TØcnicas analíticas, SEF2 

La concentración de NO x en fase gaseosa fue determinada por medio de un 

analizador de gases (Horiba PG-250) con un flujo de muestreo de 0,4 L min-1 que, 

ademÆs, permitió seguir la concentración de O2. Los datos fueron colectados 

automÆticamente por medio del programa PG-250v103. El equipo Horiba PG-250 

tambiØn mide NOx por quimioluminiscencia (ver 6.2.2). 

La concentración de NO 2
�  fue determinada espectrofotomØtricamente usando el 

mØtodo SM 4500�NO2�B [31], que involucra la formaci ón de un azo compuesto de 

color rojizo entre sulfanilamida y N(1-naftil)etilendiamina, con mÆximo de absorción a 

540 nm. Todas las determinaciones fueron realizadas mezclando una alícuota de 1 mL 

de muestra líquida con 40 � L de solución 10 g L -1 de sulfanilamida y 1 g L-1 de y N(1-

naftil)etilendiamina en Æcido fosfórico (8,5% p/v). Al cabo de 20 min se determinó la 

absorbancia de cada muestra.  

La concentración de NO 3
�  fue seguida por cromatografía iónica (CI) o por me dio del 

mØtodo SM 4500�NO3�E [32]. El mØtodo de CI incluyó el uso un cromatógrafo 

DIONEX ICS-5000 con columna ION PACK AS19 - Analytical (4 x 250 mm) y 

precolumna ION PACK AG19 - Guard (4 x 50 mm). En las corridas cromatogrÆficas, se 

utilizó KOH de concentración variable durante el de sarrollo de la medición: 10 mM 

KOH (0 - 10 min); 45 mM KOH (10 - 25 min); 45 mM KOH (25 - 27 min); 10 mM 
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KOH (27.0 - 27.1 min); 10 mM KOH (27 - 30 min). El flujo del eluyente fue de 1 mL 

min -1 y el volumen de inyección fue siempre de 100 � L.  

Por su parte, el mØtodo SM 4500�NO3�E [32] involucr a la reducción de NO 3
�  a 

NO2
�  a travØs de una columna capilar rellena con grÆnulos de Cd recubiertos de Cu. 

Para ello, las muestras o estÆndares de NO3
�  fueron llevados a 25 mL finales en una 

solución de NH 4Cl-EDTA (7,8 g L-1 de NH4Cl y 1,02 g L-1 de EDTA) a pH 8,5 

(ajustado con NH4OH), que actuó como fase móvil durante la reducción  a NO2
� . Una 

vez eluidos los primeros 15 mL, se usó una alícuota  de 1 mL para determinar la [NO2
� ] 

por medio del mØtodo SM 4500�NO2�B [31] descripto a nteriormente. 

La concentración de HCOOH fue determinada por CI con juntamente con NO3
�  o, de 

manera indirecta, por cuantificación de carbono org Ænico total (COT), empleando un 

analizador Shimadzu 5000 A TOC en el modo carbono orgÆnico no purgable (CONP), 

con un límite de detección de 0,5 mg L -1. 

La concentración de amonio fue determinada colorimØtricamente usando el mØtodo 

SM�4500�NH3�F [33], por generación de indofenol de color azul y con mÆximo de 

absorbancia en 640 nm. Todas las determinaciones fueron realizadas mezclando una 

alícuota de 1 mL de muestra líquida con 50 � L de solución 4 g L -1 de nitroprusiato de 

sodio, 50 � L de solución 0,9 M de fenol en etanol, 75 � L de solución 200 g L -1 de 

citrato de sodio en KOH 10 g L-1 y 25 � L de solución 5% p/p de NaClO 4. Las muestras 

fueron incubadas durante 30 min a 37 °C al cabo de los cuales se determinó su 

absorbancia.  

En todas las determinaciones espectrofotomØtricas, se utilizó un espectrofotómetro 

Hewlett�Packard con arreglo de diodos, modelo HP845 3A.  

 

6.2.4 Estudio de la remoción de NO 2 en fase gaseosa por medio de XPS 

de presión ambiental (APXPS) 2
  

Los experimentos fueron realizados con un monocristal de TiO2 anatasa (101) 

provisto por el Surface Preparation Laboratory [34], cuyas características de fase, 

                                                 
2 Las mediciones de APXPS se llevaron a cabo en la línea de luz sincrotrón 11.0.2 del �Advanced 

Light Source� del Lawrence Berkeley National Labora tory, en colaboración con el Dr. Olivier Rosseler y  

bajo la supervisión del Dr. Hugo Destaillats .  
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superficie y composición fueron confirmadas por med io de difracción de rayos X 

(DRX), difracción de electrones de baja energía (LE ED, por su sigla en inglØs), segœn 

se describe en [35].  

Previamente a su introducción en la cÆmara de anÆlisis, el monocristal fue 

preacondicionado por bombardeo iónico de Ar + (1,5 keV, 10-5 Torr), seguido del 

templado en presencia de O2 (10-5 Torr) a 500 °C, para eliminar cualquier impureza e n 

superficie y permitir luego su reconstrucción al ca bo de cada experimento.  

La cÆmara del APXPS cuenta con una ventana de cuarzo por donde ingresa la luz 

proveniente de una lÆmpara UV�LED con � mÆx = 365 nm. La luz de la lÆmpara se 

distribuyó como un haz de luz UV enfocado de 5 cm d e diÆmetro con una irradiancia 

sobre la muestra de 0,6 mW cm-2 y un cono de baja irradiancia (10 � W cm-2) 

representando, el haz enfocado, un 2% del volumen irradiado y un 7% de la intensidad 

total de luz UV dentro de la cÆmara. 

La cÆmara tambiØn contó con puertos para el ingreso de gases con los que se reguló 

la presión parcial de NO 2 y de vapor de H2O. El vapor de H2O fue obtenido a partir de 

agua líquida desgasada por medio de mœltiples ciclos congelamiento, vacío y 

descongelamiento.  

Los espectros XPS correspondientes a Ti 2p, O 1s, N 1s, C 1s, y K 2P XPS fueron 

determinados por medio de un haz de rayos X con fotones de 665, 735, 600, 490 y 490 

eV, respectivamente, para asegurar la misma profundidad de muestreo en todas las 

regiones espectrales. Como punto de referencia de BE se utilizó la seæal Au 4f7/2 fijada a 

84,0 eV y tomada de una lÆmina de oro en contacto con el monocristal de anatasa. En el 

ApØndice 6.1 pueden encontrarse mÆs detalles sobre la asignación de las seæales XPS.  

Para evitar tomar espectros sobre puntos superficiales que pudieran haber sido 

daæados por el haz de rayos X proveniente del sincrotrón, se tomó solamente una serie 

de espectros de cada elemento (N, O, Ti, C y K) por punto de muestreo. Cada 

experimento fue realizado por duplicado, y el valor de intensidad correspondió al 

promedio de ambas determinaciones.  
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Dentro de la cÆmara del APXPS y con el monocristal en posición de anÆlisis, se hizo 

ingresar NO2 hasta una presión final de 0,05 Torr. Una vez satu rada la superficie del 

TiO2, evidenciado por la constancia en la intensidad de los picos de XPS, se capturaron 

los espectros en la oscuridad para Ti 2p, O 1s, N 1s y C 1s en superficie, al cabo de lo 

cual se encendió la fuente de luz UV. Durante 160 m in bajo irradiación, se tomaron 

espectros superficiales de todos los Ætomos de interØs a tiempos regulares. Para los 

experimentos en presencia de H2O, el protocolo fue similar. Se trabajó con una pre sión 

final de H2O de 0,05 Torr, y los espectros en la oscuridad fueron tomados antes y 

despuØs del ingreso de H2O, para analizar su influencia sobre la adsorción d e NO2. 

Para obtener los espectros de XPS de las especies en fase gaseosa, se ubicó el soporte 

con el monocristal fuera del punto focal de los rayos X de la cÆmara. De esta manera, se 

pueden colectar los electrones fotogenerados por excitación del gas en las 

inmediaciones de la punta del analizador tanto despuØs de irradiación directa del gas 

con la lÆmpara UV como despuØs de experimentos de FH sobre la superficie del 

monocristal. El estudio de la composición de la fas e gaseosa involucró dos 

experimentos complementarios: 

 

1) Irradiación UV de la fase gaseosa durante 120 min y  toma periódica de 

espectros APXPS de la fase gaseosa, con el cristal fuera del foco de los rayos  

2) Toma de espectro de XPS de la fase gaseosa antes y despuØs de la 

fotocatÆlisis de NO2 sobre el monocristal de anatasa 

 

6.3 Resultados 

6.3.1 Generación en fase líquida y remoción en fase gaseo sa de NOx 

durante la fotocatÆlisis heterogØnea de NO3
�  en el SEF1 

En la Figura 6.5 se muestra la evolución temporal d e la concentración de NO x, NO2 y 

NO detectados durante el tratamiento de [NO3
� ]0 = 8 mM, con [HCOOH]0 = 50 µM a 

pH 2,8 por FH con TiO2 empleando el SEF1. Se muestran tambiØn los resultados en 

ausencia de luz UV, en ausencia de TiO2 bajo irradiación y en ausencia de HCOOH 

(presencia de luz y TiO2). 

6.2.4.1 FotocatÆlisis heterogØnea de NO2 en fase gaseosa sobre TiO2

anatasa (101) 
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Figura 6.5. Evolución temporal de la concentración de NO x, NO2 y NO gaseosos 

detectados durante el tratamiento de NO3
�  por FH con TiO2 en presencia de HCOOH 

NOx NO NO2
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con el SEF1, con el reactor gaseoso apagado (a), encendido (b), y encendido y relleno 

de anillos Rashig recubiertos con TiO2 (c). Figura insertada en (a): concentración de 

NOx en ppbv para el experimento en iguales condiciones en ausencia de luz UV (sin luz 

UV), bajo irradiación en ausencia de TiO 2 (sin TiO2) y bajo luz y con TiO2 en ausencia 

de HCOOH (sin HCOOH). Condiciones: [NO3
� ]0 = 8 mM, [HCOOH]0 = 50 µM, pH 

2,8. 

 

Los grÆficos de la Figura 6.5 muestran que, durante la remoción fotocatalítica de 

NO3
�  en fase acuosa en presencia de HCOOH, se generan NOx que escapan del reactor 

líquido. A partir del cÆlculo del Ærea debajo de las curvas de la Figura 6.5 (a), se puede 

ver que mÆs del 95% de la concentración de NOx generado corresponde a NO. 

Adicionalmente, en el grÆfico insertado en la misma Figura, se puede observar que no 

hay liberación de NO x en ausencia de luz UV, HCOOH o TiO2.  

Por otra parte, el cÆlculo del Ærea bajo las curvas de la Figura 6.5 (b) permite ver que, 

al encender la lÆmpara en el reactor gaseoso de flujo pistón, se alcanza una conversión 

de NO a NO2 cercana al 45%; sin embargo, no hay diferencias significativas en la 

cantidad de NOx detectados directamente a la salida del SRFL1. Al realizar un 

experimento en las mismas condiciones pero con el tubo de cuarzo relleno con anillos 

Rashig recubiertos con TiO2 (Figura 6.5 (c)), no se observaron diferencias significativas 

ni en la cantidad total de NOx ni en la conversión de NO a NO 2 respecto de lo obtenido 

con el tubo vacío (Figura 6.5 (b)). 

 

6.3.2  FotocatÆlisis heterogØnea reductiva de NO3
�  en fase líquida en el 

SEF2 

En la Figura 6.6 se expone el perfil temporal de [NO3
� ], [NO2

� ], [NH4
+], [HCOOH] y 

[NOx] durante la remoción de [NO 3
� ]0

 = 0,08 mM en presencia de [HCOOH]0 = 0,1 mM 

a pH 2,8 por FH con TiO2 empleando el SEF2.  
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 Figura 6.6. Evolución temporal de [NO 3
� ], [NO2

� ], [NH4
+], [HCOOH] en fase 

acuosa y [NOx] en fase gaseosa para el experimento con [NO3
� ]0 = 0,08 mM y 

[HCOOH]0 = 0,1 mM, pH 2,8 y T = 25 ”C, empleando el SEF2.  

 

La Figura 6.6 muestra que durante la remoción de NO 3
�  se generan NH4

+ y NOx 

como productos finales, y NO2
�  como intermediario principal.  

En líneas generales, puede verse una similitud en el decaimiento de los perfiles de 

[NO3
� ] y [HCOOH], indicando que la degradación de HCOOH domina la evolución del 

resto de las especies del sistema. Este control por parte del HCOOH, reactivo limitante 

durante la remoción de NO 3
� , tambiØn se visualiza en el perfil de [NOx]: la reacción se 

inicia rÆpidamente, pero se desacelera a medida que se consumen NO3
�  y HCOOH, 

dando como resultado un pico de emisión de NO x con mÆximo siempre alrededor de los 

5 min de reacción. El analizador de gases utilizado  en el SEF2 no permitió medir NO x, 

NO y NO2 en forma simultÆnea, por lo que se decidió medir solamente NOx como 

parÆmetro global, ya que ambos óxidos de nitrógeno, NO y NO2, son ambientalmente 

relevantes, como se vio en el Capítulo 1. Por otra parte, el NO2
�  aparece como primer 

intermediario en la reducción de nitrato por FH, y su consumo coincide con un aumento 

en la concentración de NH 4
+, que se estabiliza como producto final en solución . Este 

comportamiento general del sistema fue registrado en todos los experimentos realizados 

a distintas concentraciones iniciales de NO3
� , y los resultados se exponen en la Figura 

6.7.  
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Figura 6.7. Evolución temporal de (a) [NO 3
� ], (b) [NO2

� ], (c) [NH4
+], (d) [HCOOH] 

y (e) [NOx]T
eq durante el tratamiento de NO3

�  por FH en fase líquida con TiO2 en 

presencia de HCOOH. Condiciones: [NO3
� ]0 = 0,08 - 8 mM, [HCOOH]0 = 0,1 mM, pH 

2,8 y FRG2 sin encender, SEF2. 

[NO3
-]0 = 8 mM [NO3

-]0 = 0,8  mM [NO3
-]0 = 0,08 mM

(b) (c) 

(d) (e) 

(a) 
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Dado que los NOx generados escapaban de la fase líquida, resultó co nveniente 

analizar su relación con el resto de las variables a travØs del cÆlculo de la concentración 

total equivalente, [NOx]T
eq, definida como la concentración de NO x si se mantuviera 

disuelto en la fase líquida (ecuación 6.2). 

 

[NOx]T
eq= � Fm

AG×
[NOx]

V�
×

VRL

1L

tf
0

dt (6.2) 

 

donde Fm
AG es el flujo de muestreo del analizador de gases (0,4 L min-1), [NOx] es la 

concentración de NO x en ppmv tomada del analizador de gases, ��  el volumen molar de 

NOx considerando gases ideales y VRL el volumen de reacción en fase líquida (0,5 L). 

Al analizar en conjunto la evolución temporal de tod as las especies estudiadas, se 

confirma que la reducción de fotocatalítica de NO 3
�  depende fuertemente de la 

[HCOOH]. Esto se ve no sólo en que el perfil de [HC OOH] es el mismo 

independientemente del valor de [NO3
� ]0, sino tambiØn en la ausencia de diferencias 

significativas en [NH4
+]f y [NOx]T

eq para todos los experimentos. Adicionalmente, para 

la condición [NO 3
� ]0 = 80 � M, se ve que una vez agotado el HCOOH la remoción d e 

NO3
�  se detiene. A partir de estos resultados, se calculó el error experimental en la 

emisión de NO x. Para ello, se tomaron los valores de de [NOx]T
eq presentados en la 

Figura 6.7 y se calculó el promedio y su desviación estÆndar, surgiendo un error del 

15%. Por otra parte, en el caso de [NO2
� ], puede verse que la cantidad de dicha especie 

decrece a medida que decrece [NO3
� ]0.  

En el œnico caso en que pudo hacerse un balance de masa de N fue en el experimento 

con menor concentración inicial de NO 3
�  (0,08 mM), ya que para [NO3

� ]0 = 0,8 y 8 mM 

la remoción de nitrato fue despreciable y por debaj o del error experimental. Utilizando 

los valores de la Figura 6.7, se pudo verificar al cabo de 60 min una remoción del 74% 

de NO3
� , mientras que lo obtenido como NO2

� , NH4
+ y NOx sólo daba cuenta de un 

40% del nitrato inicialmente presente. En otras palabras, un 34% de la masa de 

nitrógeno no pudo ser detectada. 

 

6.3.2.1 Efecto de la concentración inicial de HCOOH  durante la FH 

reductiva de NO3
�  en fase líquida 
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A continuación se exponen los resultados de remoció n de [NO3
� ]0 =

  8 mM, a pH 2,8 

para dos valores de [HCOOH]0 (0,1 y 1 mM) (Figura 6.8). 

 

 

 

Figura 6.8. Evolución temporal de (a) [NO 3
� ], (b) [NO2

� ], (c) [NH4
+], (d) [HCOOH] 

en agua y (e) [NOx]T
eq durante el tratamiento de NO3

�  por FH en fase líquida con TiO2 

[HCOOH]0 = 0,1 mM [HCOOH]0 = 1  mM

(a) 

(b) (c) 

(d) (e) 
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en presencia de HCOOH. Condiciones: [NO3
� ]0 = 8 mM, [HCOOH]0 = 0,1 y 1 mM, pH 

2,8 y FRG2 sin encender, SEF2. 

El comportamiento general de todas las variables fue el mismo al aumentar 10 veces 

la concentración inicial de HCOOH. Es decir, el con sumo de NO3
�  y HCOOH genera 

NH4
+ y NOx como productos finales y NO2

�  aparece como el principal intermediario. 

Sin embargo, la œnica variable que parece haber reflejado la variación de un orden de 

magnitud en [HCOOH]0 es [NOx]T
eq. De acuerdo con la Figura 6.8(e), [NOx]T

eq aumenta 

alrededor de 10 veces cuando tambiØn lo hace [HCOOH]0, a pesar de no registrarse tal 

aumento ni en la remoción de nitrato ni en la forma ción de NH 4
+. MÆs aœn, en este 

œltimo caso, la cantidad de NH4
+ al cabo de 60 min es menor, aunque dentro del mismo 

orden de magnitud, para el experimento con menor [HCOOH]0. 

 

6.3.3 Remoción fotocatalítica en fase gaseosa de NOx en S EF2 

Antes de evaluar la eficiencia del reactor gaseoso para oxidar NOx a NO3
� , se 

realizaron experimentos con dos fuentes de luz diferentes. La Figura 6.9 muestra la 

variación de la concentración de NO x en función del tiempo de irradiación con un 

arreglo de tres tubos de luz negra (� mÆx = 366 nm). En la misma se ensayan el efecto de 

la irradiación, a travØs de ciclos de encendido y apagado de la lÆmparas, y la influencia 

del O2 en el perfil de [NOx]. 

 

 

6.3.3.1 Selección de fuente de radiación
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 Figura 6.9. Experimentos de oxidación de NO x generados por FH de NO3
�  con TiO2 

en presencia de HCOOH en SEF2 (RG2). Condiciones: [NO3
� ]0 = 8 mM, [HCOOH]0 = 

0,05 mM, pH 2,8, FN2
 = 0,6 L min-1, Faire = 0,25 L min-1, reactor gaseoso con tres tubos 

de luz negra de � mÆx = 366 nm. En negro y rojo se representan los períodos 

correspondientes a las lÆmparas apagadas (OFF) y encendidas (ON), respectivamente. 

En OFF1, en presencia de O2 y con las lÆmparas apagadas, puede observarse un 

aumento monótono de [NO x] concordante con la generación de estas especies e n el 

reactor líquido SFRL2. Cuando se inicia la irradiación, ON 1, [NOx] cae rÆpidamente, 

volviendo a aumentar cuando la fuente de luz se apaga (OFF2), y vuelve a reducirse al 

irradiar nuevamente el sistema (ON2). En el caso de eliminar el flujo de O2 aun bajo 

irradiación (ON 3), se observa un aumento en [NOx]. Finalmente, en OFF3, se dejó que el 

sistema siguiera su curso en la oscuridad y en ausencia de O2 hasta el final de la 

remoción de NO x. En suma, la remoción de NO x sólo es posible bajo irradiación UV y 

en presencia de O2. 

La Figura 6.10 muestra el comportamiento de la seæal de NOx para el caso de un 

experimento en las mismas condiciones que el anterior, pero utilizando el arreglo 

circular de 39 LEDs con � mÆx = 400 nm de la Figura 6.4 (b). Al conocerse la influencia 

del O2 luego del experimento de la Figura 6.9, se ensayó simplemente la influencia de la 

fuente de irradiación.  
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Figura 6.10. Experimentos de oxidación en fase gaseosa de los NO x generados a 

partir de la FH de NO3
�  con TiO2 en presencia de HCOOH en fase acuosa empleando el 

SFRL2. Condiciones: [NO3
� ]0 = 8 mM, [HCOOH]0 = 0,05 mM, pH 2,8, FN2

 = 0,6 L 

min-1, Faire = 0,25 L min-1, RG2 con arreglo de LEDS de luz violeta con � mÆx = 400 nm. 

Nuevamente se observa la necesidad de contar con O2 en el sistema mientras se 

produce la irradiación para provocar la transformac ión de los NO x. Por otra parte, al 

analizar los resultados con ambas fuentes de luz, se concluye que la capacidad de 

remoción fue mayor para el arreglo de tres tubos de  luz negra, que fue la fuente de luz 

utilizada en la versión final del SEF2 (Figura 6.9) . 

 

En la Figura 6.11 se muestran los resultados de remoción de NO x generados durante 

la reacción fotocatalítica de [NO 3
� ]0 = 8 mM con [HCOOH]0 = 0,1 mM para dos 

concentraciones de O2 en estado estacionario, realizados con el arreglo de lÆmparas de 

luz negra. 

 

6.3.3.2 Eficiencia de remoción e influencia del flujo de O 2 en la 

remoción fotocatalítica en fase gaseosa de NO x 
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Figura 6.11. Remoción fotocatalítica de los NO x liberados a partir de la FH de NO3
�  

sobre TiO2 en presencia de HCOOH para (a) [O2] = 2,1% y (b) [O2] = 4,2%. 

Condiciones de la FH inicial en fase acuosa empleando el SFRL2: [NO3
� ]0 = 8 mM, 

[HCOOH] 0 = 0,1 mM, pH 2,8 y FN2
 = 0,6 L min-1. Irradiación con arreglo de lÆmparas 

de luz negra. 

 

Al analizar los resultados, se comprobó que la remoc ión de NO x dependía 

fuertemente de la concentración de O 2 en estado estacionario ([O2]
EE) en el reactor 

gaseoso, alcanzÆndose una remoción de 25% y 94% para [O2]
EE = 2,1% y 4,2%, 

respectivamente.  

Para la oxidación fotoquímica en fase gaseosa y la adsorción en la oscuridad, se 

obtuvieron valores porcentuales de remoción inferior es al 15% del valor [NOx]T
eq 

calculado, del orden de la desviación estÆndar de emisión de NO x calculada en la 

sección 6.3.2, por lo cual se las puede considerar despreciables en las condiciones de 

trabajo. 

Se pudo observar que, al cabo de unos pocos experimentos, el catalizador mostró una 

pØrdida comenzaba a mostrar pØrdida de actividad, lo cual se pudo asociar a la 

saturación del mismo con NO 3
�  retenido, lo cual serÆ discutido mÆs adelante (sección 

6.4.2). Los experimentos mostrados en las Figura 6.11 (a) y (b) fueron realizadas con 

dos paæos diferentes de TiO2@, en ambos casos no utilizados previamente y de similar 

(a) (b) 
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peso total (5,5 g). Las curvas rojas corresponden al primer experimento de remoción 

con cada paæo.  

 

6.3.4 Estudio de la remoción fotocatalítica de NO 2 en fase gaseosa por 

medio de XPS de presión ambiental (APXPS) 

En la Figura 6.12 se muestra el espectro XPS de la superficie del monocristal de 

anatasa para Ti 2p, O 1s, N 1s y C 1s antes y despuØs de introducir 0,05 Torr de NO2 en 

la cÆmara del APXPS en la oscuridad. En el ApØndice 6.1 se describen los detalles del 

ajuste de los datos experimentales.  

 

  

  

Figura 6.12. Espectros de APXPS para (a) N 1s, (b) O 1s y (c) Ti 2p y (c) C 1s antes 

y despuØs de introducir 0,05 Torr de NO2 en la cÆmara del APXPS en la oscuridad y a 

6.3.4.1 Identificación de especies superficiales y en fase gaseosa

(b) 

(c) 

(a) 

(d) 
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20 °C. En cada grÆfico, la línea roja es el ajuste de los puntos experimentales, las líneas 

punteadas representan las componentes utilizadas durante el ajuste de los datos 

experimentales y la línea azul es la línea de base. 

El espectro de N 1s (Figura 6.12 (a)) presenta principalmente tres especies 

reconocibles en superficie: NO3
�  (407,5 eV), NO2 adsorbido (405,6 eV) y NO2

�  (403,1 

eV). TambiØn aparece un pico ancho a 400,8 eV, que abarca los valores asignados a NO 

(405 a 403 eV) [36,37] y N (396,8 a 400 eV) [37,38], y tambiØn puede recibir el aporte 

de especies reducidas de nitrógeno como NO � , NO+ y N+ [37]. Dicho pico no pudo ser 

resuelto durante el anÆlisis y serÆ nombrado como Nred. Por otra parte, si bien no puede 

descartarse la contribución a los espectros superfi ciales de especies en fase gaseosa, la 

œnica especie gaseosa a la que se pudo asignar una seæal fue NO2 (g) [39] en el espectro 

de O 1s (Figura 6.12 (b)).  

El espectro de Ti 2p (Figura 6.12 (c)) antes y despuØs del ingreso de 0,05 Torr de 

NO2 en la cÆmara del APXPS muestra la presencia de dos componentes, Ti3+ y Ti4+. Se 

puede ver tambiØn que, luego de la introducción de NO2 (g), disminuye la seæal 

correspondiente a Ti3+ y la superficie puede considerarse exclusivamente compuesta por 

Ti4+.  

Antes de introducir NO2 en la cÆmara del APXPS, el espectro de O 1s (Figura 6.12 

(b)) muestra una œnica componente correspondiente al oxígeno en la red del TiO2. Una 

vez que el NO2 ingresa a la cÆmara, ademÆs del oxígeno del TiO2, se observan picos 

menores entre los que se destacan los correspondientes a algunas especies identificadas 

en el espectro de N 1s (NO2 y NOz = NO3
�  + NO2

� ), NO2 (g) y H2O quimisorbida [39]. 

Por otra parte, el NO2 introduce tambiØn una amplia variedad de compuestos 

carbonados con presencia de los grupos carbonilos y alcohol, probablemente 

desplazados de las paredes del equipo. La detección  de la contaminación por C presente 

en toda atmósfera es frecuente en experimentos de A PXPS debido a la elevada 

sensibilidad superficial de la tØcnica; adicionalmente, la contaminación por C ha sido 

reportada recientemente por Ketteler y col. durante el estudio por APXPS de la química 

del NO2 sobre TiO2 rutilo (110) en la oscuridad [40]. De todos modos, el Ærea bajo el 

pico completo de C 1s no registró variación durante  todos los experimentos llevados a 

cabo en el APXPS. Tampoco se registró una variación  en la seæal de cada componente 
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en el espectro de C durante los experimentos, por lo que las especies carbonadas fueron 

tomadas como interferencias inertes en el anÆlisis de la química del sistema. 

Como se describiera en la sección 6.2.4.1, tambiØn se tomaron espectros XPS de la 

fase gaseosa. Mientras para las muestras sólidas se  puede asignar energías de enlace 

exactas por estar conectadas a tierra (Capítulo 1, sección 1.6.1.4), en la fase gaseosa 

esto no es posible. Por ese motivo, a pesar de haber colectado los espectros en fase 

gaseosa para todas las especies de interØs (C, Ti, O y N), solamente se realizó la 

asignación de los picos correspondientes a la zona de N 1s, que son los de mayor interØs 

a los fines de esta Tesis. En el ApØndice 6.1 pueden verse los detalles asociados a la 

asignación de picos en fase gaseosa para N 1s. 

En la Figura 6.13 se muestra el espectro de la zona N 1s luego de la introducción de 

0,05 Torr de NO2.  

 

Figura 6.13. Espectros de APXPS para N 1s en la fase gaseosa despuØs de introducir 

0,05 Torr de NO2 en la cÆmara del APXPS en oscuridad y a 20 °C. La línea roja es el 

ajuste de los puntos experimentales, las líneas punteadas representan las componentes 

utilizadas durante el ajuste de los datos experimentales y la línea azul es la línea de 

base. 

El espectro de la Figura 6.13 fue ajustado por medio de cuatro picos atribuidos a dos 

especies paramagnØticas presentes en la fase gaseosa, NO2 y NO: NO2triplete (407,2 eV), 

NO2 singlete, (407,9 eV), NOtriplete, (405,03 eV) y NOsinglete, (406,43 eV) [41].  

La introducción de 0,05 Torr de H 2O en la cÆmara del APXPS en oscuridad sólo 

redujo la intensidad total de los espectros de Ti 2p, O 1s, N 1s y C 1s, y no generó ni la 
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aparición de nuevas especies en superficie ni en fa se gaseosa, ni la variación de la 

intensidad relativa de las especies identificadas en la Figura 6.12. 

 

Al encender la lÆmpara de luz UV�LED, se observaron cambios œnicamente en la 

intensidad de los picos de APXPS reportados en la Figura 6.12.  

En la Figura 6.14 se muestra la evolución de cada e specie en la superficie durante 

160 min bajo irradiación en presencia y ausencia de  H2O en la cÆmara ambiental. 

TambiØn se presenta la evolución de la suma de todas las especies superficiales 

detectadas (Figura 6.14 (c)). Para ello se calculó el parÆmetro � it = [Ni]t � [N i]0, donde 

[Ni]t y [Ni]0 son el Ærea bajo el pico de la i-Øsima especie nitrogenada a un tiempo dado 

y a tiempo inicial, respectivamente.  

Las barras de error corresponden a la diferencia entre dos experimentos 

independientes. En el caso del NO3
−, las barras de error tambiØn incluyen la influencia 

de la posible interferencia de NO2 (g). Anteriormente se mencionó la detección de NO 2 

(g) en el espectro de O 1s (Figura 6.12 (c)). Esta especie aparece en la fase gaseosa con 

un pico intenso en 407,2 eV y no puede descartarse su aporte a la intensidad del pico de 

NO3
− en superficie (407,5 eV). Es por eso que las barras de error de NO3

− en la Figura 

6.14 (a) y (b), ademÆs de la diferencia entre experimentos independientes, incluyen la 

intensidad absoluta del pico de NO2 (g) en el espectro de O 1s (Figura 6.12 (c)).  

 

 

6.3.4.2 Evolución de las especies nitrogenadas durante la irradiación 

de NO2 en fase gaseosa con luz UV sobre monocristal de 

anatasa  
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Figura 6.14. Perfil temporal de � it para las especies nitrogenadas (N 1s) sobre la 

superficie de TiO2 anatasa (101) durante la irradiación con luz UV de  0,05 Torr NO2 en 

ausencia (a) y presencia (b) de 0,05 Torr de H2O. En (c) se representa la evolución 

(a) 

(b) 

(c) 
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temporal de la suma de todas las especies nitrogenadas en ambas condiciones de 

humedad. 

 

En ausencia de agua (Figura 6.14 (a)), se observó l a disminución de la seæal de NO3
�  

y un aumento de las especies mÆs reducidas como NO2 y Nred mientras que la seæal de 

NO2
− no registró un cambio significativo. En los experi mentos con NO2 en presencia de 

0,05 Torr de H2O (Figura 6.14 (b)), se observó un descenso de la s eæal de NO3
�  que 

alcanzó un valor final de � NO3
- menor que para el experimento en ausencia de agua. Por 

otra parte, la seæal de NO2 aumentó sólo levemente mientras la de NO 2
− se mantuvo 

contante y la de Nred registró un leve descenso. Al observar la Figura 6. 14 (c), podemos 

ver que, durante la irradiación, la suma de todas l as especies nitrogenadas en superficie 

no varía en ausencia de H2O. Esto indica que los productos de reacción quedar on 

retenidos sobre la superficie y que no se formaron especies nuevas no identificadas 

durante los experimentos. Por otra parte, al irradiar la superficie del TiO2 expuesta a 

0,05 Torr de NO2 y 0,05 Torr de H2O, se observó un descenso de la seæal de especies 

nitrogenadas en superficie. Esto significa que, durante el desarrollo de la reacción, parte 

de los productos fueron reintroducidos a la fase gaseosa. 

Como se dijera en la sección 6.2.4.1, se analizó la  evolución de las especies 

nitrogenadas en fase gaseosa para dos experimentos diferentes. Por un lado, se analizó 

la influencia de la irradiación directa de la fase gaseosa y se siguió la evolución de los 

picos de NO y NO2 asignados en la Figura 6.13. Por el otro, se analizó la composición 

de la fase gaseosa antes y despuØs de irradiar el monocristal de anatasa. En la Figura 

6.15 se presentan ambos resultados. 
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Figura 6.15. Evolución temporal de � it para las especies nitrogenadas (N 1s) en fase 

gaseosa durante la irradiación directa de 0,05 Torr  NO2 dentro de la cÆmara de APXPS 

durante la irradiación con lÆmpara UV-LED. 

 

Durante la irradiación con luz UV se observa un cla ro aumento de NO en detrimento 

de NO2, que es consumido en el proceso. Por otra parte, luego de 120 min de irradiación 

sobre el monocristal, se obtuvieron iguales valores de ∆NO2
 y ∆NO que al irradiar 

œnicamente el gas dentro de la cÆmara. Es decir, la desaparición de NO 2 y NO son 

procesos que ocurren exclusivamente por interacción  de la luz con el gas dentro de la 

cÆmara del APXPS.  

Como ya se dijera en la sección anterior, la introdu cción de H 2O simplemente afectó 

a la intensidad total de la seæal de las especies gaseosas pero no su distribución o aporte 

relativo al espectro de N 1s.  

 

En uno de los puntos de la superficie de TiO2 analizados durante la irradiación en 

presencia de 0,05 Torr de NO2, se encontró una seæal de NO3
�  alrededor de un 40% mÆs 

intensa que la usualmente registrada en los experimentos previos. Un anÆlisis detallado 

del espectro XPS para dicho punto superficial reveló la presencia de potasio. En la 

Figura 6.16 se muestra la zona del espectro correspondiente a K 2p y N 1s para dicho 

6.3.4.3 Efecto de la presencia de K+ en el fotocatalizador TiO2 durante 

la fotocatÆlisis heterogØnea de NO2 en fase gaseosa 
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punto superficial con K y para un punto sin K, ambos en atmósfera de 0,05 Torr de NO 2 

y en la oscuridad. 

 

  

Figura 6.16. (a) Espectros APXPS en la región K 2p y (b) N 1s pa ra puntos de 

muestreo sobre la superficie de TiO2 con y sin K bajo atmósfera de 0,05 Torr de NO 2 en 

la oscuridad. 

 

En la Figura 6.16 puede verse que la aparición de l a seæal de K en superficie 

correlaciona con una mayor intensidad para el pico de NO3
−, en la zona de N 1s. 

TambiØn se estudió la influencia del vapor de H2O y de la irradiación del sistema con 

luz UV sobre la seæal de NO3
−. En la Figura 6.17 se muestra la evolución tempora l de la 

intensidad de la seæal de NO3
− respecto de la de K (INO3

−/IK), en ambos casos calculadas 

como el Ærea bajo la curva de cada especie a cada tiempo de irradiación.  

 

 

(a) (b) 
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Figura 6.17. Evolución temporal de INO3
−/IK durante la irradiación del monocristal 

de anatasa con luz UV bajo atmósfera de 0,05 Torr d e NO2 y 0,05 Torr de NO2 + 0,05 

Torr de H2O.  

 

La intensidad de la seæal de NO3
− relativa a la de K se mantuvo constante durante los 

experimentos bajo irradiación con luz UV. TambiØn se obtuvo el mismo valor de 

INO3
−/IK en presencia y ausencia de vapor de agua, como se desprende de la igualdad de 

los puntos de la Figura 6.17 a tiempo inicial. 

 

6.4 Discusión 

6.4.1 Generación de NO x por fotocatÆlisis heterogØnea reductiva de 

nitrato sobre TiO2 en fase líquida 

Como se comentó en el Capítulo 1, al trabajar en co ndiciones de baja irradiación 

como las de esta Tesis, la ocurrencia de reacciones redox superficiales por pasos 

multielectrónicos es muy poco probable en FH, debid o a la baja frecuencia de 

fotoabsorción [42�44]. Por esta razón, para analiza r la reducción fotocatalítica de nitrato 

en fase líquida debe tenerse en cuenta que una vez fotogenerados los  electrones de la 

banda de conducción (cuyo nivel redox es -0,3 V), e l primer paso debería ser el ataque a 

la especie NO3
2� . Sin embargo, esta reacción es termodinÆmicamente imposible 

empleando TiO2 puro, debido al potencial altamente negativo de esta transformación, 

(E0
(NO3

�
/NO3

2�
) = - 0.89 V) [45]. Por lo tanto, la reducción solame nte puede tener lugar 
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empleando donores orgÆnicos como Æcido fórmico [2�4]. En la sección 6.1 se mencionó 

que el HCOOH es el donor orgÆnico mÆs eficiente para la reducción de NO 3
�  por FH 

con TiO2. Este Æcido carboxílico no sólo consume los hBV
+ (ecuación 6.4) [46], 

desfavoreciendo la recombinación de huecos y electr ones sino que origina el radical 

altamente reductor CO2
� �  (E0

(CO2/CO2
� �

) = -1,81 V) [3,12,45], capaz de reaccionar 

directamente con NO3
�  para dar NO3

2�  (ecuación 6.5). Esta especie reacciona 

rÆpidamente en agua para dar NO2 (ecuación 6.6) [45] o puede reoxidarse muy 

rÆpidamente a NO3
�  en presencia de O2 [47].  

 

TiO2 + h�  → TiO2 (eBC
�  + hBV

+) (6.3) 

HCOO�  + hBV
+ �  H+ + CO2

� �
 (6.4) 

CO2
� �  + NO3

�  �  NO3
2�  + CO2

 (6.5) 

NO3
2�  + H2O �  NO2 + OH� (6.6) 

 

El NO2 formado puede desproporcionar [47�49] o bien reacc ionar con los eBC
�  para 

dar NO2
� (ecuaciones 6.7 y 6.8). 

  

2 NO2 + H2O �  NO3
�  + NO2

�  +H+ (6.7)  

NO2 + eCB
�  �  NO2

� (6.8) 

 

Como se refiriera en la introducción del presente C apítulo, en la mayoría de los 

experimentos, se reporta la formación de NO 2
�  y de NH4

+ o NH3 [4,8] como productos 

finales, dependiendo del pH de trabajo; en muchos casos, el NO2
�  se observó sólo como 

intermediario de reacción [2,4,8,10,15]. Sin embarg o, no ha sido posible encontrar 

publicaciones que informen la detección de NO x como producto gaseoso de la reducción 

fotocatalítica de NO3
�  sobre TiO2 en presencia de HCOOH, como los generados en los 

experimentos de esta Tesis (Figura 6.5). Este resultado adquiere particular relevancia si 

se tiene en cuenta que alrededor de los 5 min (Figura 6.6) se tiene una concentración de 

NOx de entre 20 y 30 ppm cuando el valor diario mÆximo recomendado por la OMS es 

de 111,1 ppbv (200 µg m -3) [17], es decir, alrededor de 300 veces superior a lo 

recomendado. Los resultados de la Figura 6.6 muestran claramente la generación de 

NOx y la coincidencia en los perfiles temporales de [NOx] y [NO2
� ], sugiriendo que los 
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NOx son liberados rÆpidamente luego de la formación de NO2
� . Mientras la formación 

de NO2 respondería a la reacción de NO 3
2- con agua (ecuación 6.6), el NO puede ser 

generado a partir de la descomposición tØrmica y fotoquímica de nitrito (ecuaciones 6.9 

[50] y 6.10 [26]). 

 

3 NO2
�  + 2 H+ �  NO3

�  + 2 NO�  + H2O  (6.9) 

NO2
�  + H+ + h�  (365 nm) �  NO� + HO�   (6.10) 

 

La reacción de reducción de nitrato debe hacerse en  ambiente anóxico para evitar la 

competencia del oxígeno con los eBC
�  o con el radical reductor [4], lo cual se logró en  

nuestro caso mediante el constante burbujeo de N2. Por otra parte, el gas de burbujeo 

aseguraba tambiØn el desplazamiento del NO formado en solución introduciØndolo en la 

fase gaseosa.  

GonzÆlez y col. estudiaron el tratamiento de nitrato por fotólisis UV de vacío [47,48] 

en presencia de fenol y metanol. En sus trabajos, los autores concluyen que la formación 

de NH4
+ como producto final estaría asociada a reacciones tØrmicas directas entre los 

compuestos orgÆnicos y NO ó NO2. Por otra parte, puede encontrarse en la bibliografía 

que el aumento de la relación molar HCOOH/NO 3
� en experimentos fotocatalíticos en 

condiciones similares a las usadas en la presente Tesis [3,4] aumenta la selectividad 

hacia la formación de NH 4
+, encontrÆndose siempre NO2

�  como intermediario. TambiØn 

se encontró que dicha selectividad se ve favorecida  a valores de pH �  3,5 [10]. 

En los experimentos realizados con distintos valores iniciales de [NO3
� ] (Figura 6.7), 

a pesar de haberse cuantificado el NOx liberado, el balance de masa no pudo dar cuenta 

de la cantidad de nitrato removido en cada caso, por lo que no puede descartarse que 

parte de la masa de N no detectada en fase líquida o gaseosa corresponda a N2 o N2O.  

 

6.4.2 Remoción de NO x por fotocatÆlisis heterogØnea oxidativa con TiO2 

en fase gaseosa 

Al hacer pasar los gases emitidos por el SFRL1 por el FRG1 en ausencia del 

fotocatalizador, se observó sólo una transformación parcial de NO a NO2 (Figura 6.5 

(b)). Este proceso se debería exclusivamente a la reacción en fase homogØnea de 

ozonización de NO [51]: 
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NO + O3 �  NO2 + O2  (6.11) 

 

Al realizar el mismo experimento incluyendo en el FRG1 los anillos Rashig 

recubiertos con TiO2 (Figura 6.5 (c)), se obtuvo el mismo grado de conversión de NO a 

NO2. Esto podría explicarse por el poco tiempo de contacto con la superficie del 

fotocatalizador, ya que el alto flujo de aire utilizado durante dichos experimentos (1,1 L 

min-1) junto con un relleno poco compacto impidió el cont acto necesario para que la 

oxidación pudiera seguir su curso hasta la generaci ón de NO 3
� . Sin embargo, la reacción 

descripta por la ecuación 6.11 es un paso intermedi o en el camino hacia la oxidación de 

NO hasta NO3
� .  

Destaillats y col. [52] estudiaron la remoción de C OVs en una cÆmara ambiental 

como la de la Figura 5.1 (Capítulo 5) por medio de un equipo de HVAC externo 

(heating, ventilating and air conditioning, es decir, calefacción, ventilación y 

acondicionamiento de aire) conteniendo un panel con TiO2@Q (Quartzelfi) dispuesto 

de manera transversal. Los autores encontraron que la disminución de la velocidad de 

recirculación favorecía la remoción de los contamin antes. A pesar de lo inesperado del 

resultado, allí se explica que el aumento del tiempo de contacto con la superficie del 

TiO2 es una variable crítica en el tratamiento de contaminantes gaseosos de forma que a 

mayor tiempo de contacto se obtiene una mayor eficiencia de remoción global. Este 

anÆlisis fue tenido en cuenta para el diseæo del FRG2, en el cual se decidió usar el 

mismo material que en [52] (Quartzel) en un reactor relleno de flujo de sección 

transversal rectangular, con el gas fluyendo de manera longitudinal. 

En el FRG2, se consiguió la remoción de casi el 100 % de NOx (sección 6.3.3.2, 

Figura 6.11) mediante la oxidación fotocatalítica a  NO3
�  en presencia de [O2]

EE = 4,2%. 

Esta reacción se inicia por irradiación UV del TiO 2 (ecuación 6.3), en concordancia con 

lo observado en bibliografía para sistemas de reacción similares [17,19,20,53]. De 

acuerdo con Dalton y col. [20], luego de su generación por reacción de los huecos con el 

agua adsorbida sobre la superficie del TiO2, los radicales HO• actœan en la formación de 

NO3
�  (ecuaciones 6.12 y 6.13).  

 

NOg + 2 HO•
ads → NO2g ó ads  + H2Oads (6.12) 

NO2g ó ads  + HO• → NO3
�

ads
 + H+

ads (6.13) 
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Por otra parte, como se indicó anteriormente, a pes ar de los buenos resultados de 

conversión obtenidos con el FRG2, se observó que la  capacidad de remoción del 

catalizador se reducía con el reœso. Este hecho ha sido reportado con anterioridad 

[18,53] y explicado por la saturación de la superfi cie del TiO2 con NO3
�

ads,
 que conlleva 

a la liberación de NO 2 a la fase gaseosa por oxidación parcial de NO (ecu ación 6.12). 

 

6.4.3 Renoxificación por fotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 en fase 

gaseosa 

El estudio de la remoción de NO 2 en fase gaseosa por FH con TiO2 a travØs de 

APXPS mostró, en la oscuridad, la generación de var ias especies nitrogenadas en 

superficie (ver Figura 6.12 (a)): NO3
�

ads, NO2ads, NO2
�

ads y Nred. La formación de 

NO3
�

ads estÆ asociada a la desproporción de NO2 sobre distintas superficies sólidas que, 

ademÆs, lleva a la formación de NO+
ads [51]: 

 

2 NO2ads → NO3
�

ads y NO+
ads  (6.14) 

 

Este proceso tambiØn es probablemente el responsable de la aparición del pico de NO 

en la fase gaseosa al darse la desproporción de NO 2 sobre las paredes de acero 

inoxidable de la cÆmara del APXPS, segœn Finlayson-Pitts y col. [51]. 

Si bien los ciclos de bombardeo iónico y templado c on O2 debieran idealmente dejar 

sólo Ti 4+ en superficie, en la Figura 6.12 (c), antes de introducir NO2, aœn se observa un 

aporte relativamente alto de Ti3+ asociado a vacancias de oxígeno [54]. En presencia de 

NO2, el Ti3+ remanente es reoxidado por reacción con NO 2ads, dando origen, 

consecuentemente, al pico de NO2
�

ads que se distingue en la Figura 6.12 (a). 

Finalmente, como ya fue dicho, el ancho del pico centrado en 400,8 eV impidió una 

anÆlisis detallado de las especies nitrogenadas que podrían formarlo, aunque su 

aparición ya ha sido reportada en bibliografía y se  ha propuesto que puede deberse a 

varias especies nitrogenadas como NO+, NO�  y N+ [37] o a NO [55].  

De acuerdo a los resultados obtenidos con los reactores gaseosos FRG1 y FRG2 y al 

anÆlisis de la sección anterior, al encender la lÆmpara UV se hubiera esperado un 

aumento en la seæal de NO3
�  sobre TiO2 como consecuencia de la oxidación del NO 2. 

Sin embargo, el efecto encontrado fue el contrario: la seæal de NO3
�  en superficie 
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descendió a costa del aumento en la seæal de las especies mÆs reducidas (Figura 6.14 (a) 

y (b)). En ausencia de vapor de H2O, la caída en la seæal de NO3
�  es cuantitativamente 

compensada por la aparición de las especies reducida s en superficie, pero, en presencia 

de vapor de agua, las especies reducidas son reintroducidas en la fase gaseosa (Figura 

6.14 (c)). Comœnmente, sobre superficies inertes, se postula que el NO3
�  superficial 

puede ser reducido a partir de reacciones fotoquímicas (ecuaciones 6.15 - 6.17) [26,56] 

para dar tanto NO2ads ó g  como NOads ó g . 

 

NO3
�

ads + h�  → NO2
�

ads + O(3P)  (6.15) 

NO3
�

ads + H+ + h�  → NO2ads ó g  + HO•
ads (6.16) 

NO2
�

ads + H+ + h�  → NOads ó g  + HO•
ads (6.17) 

 

Los procesos fotoquímicos descritos por las ecuaciones 6.15 - 6.17 encuentran su 

mÆxima actividad a �  = 305 nm, por lo que si bien no pueden descartarse, su aporte sería 

muy inferior al de las reacciones iniciadas por la separación de cargas en el seno del 

monocristal (ecuaciones 6.18 - 6.21) [22,24]. 

 

NO3
�

ads + hBV
+ → NO3

• (6.18) 

NO2ads + eBC
�  → NO2

�
ads (6.19) 

NO3
• + h�  → NOads ó g  + O2 (6.20) 

NO3
• + h�  → NO2ads ó g  + O• (6.21) 

 

Por otra parte, la presencia de vapor de H2O permitiría la formación de HONO de 

acuerdo con la ecuación 6.22 lo cual, si bien no se  pudo comprobar en los experimentos 

desarrollados, ha sido anteriormente reportado por Monge y col. [23]. 

 

NO2
�

ads + H2O → HONO + OH� (6.22) 

 

Entre todos los productos que aparecen en las ecuaciones 6.15 - 6.22, HONO parece 

ser el mÆs probable a pesar de no haber sido detectado en fase gaseosa. Segœn Bedjanian 

y col. [24], el umbral de humedad para la generació n de HONO durante irradiación de 
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TiO2 en presencia de NO2 se sitœa en torno del 0,1%, lo que equivale a 0,02 Torr a 20 

”C, muy cercano a los 0,05 Torr utilizado en nuestro sistema.  

En cuanto a la reactividad en fase gaseosa, el proceso involucrado es el descripto por 

la ecuación 6.23: 

 

NO2g + h�  (< 420 nm) → NO + O(3P)  (6.23) 

 

Por su parte, no fue posible identificar los productos gaseosos liberados durante la 

irradiación de la superficie debido a su baja conce ntración. Asumiendo que un 

compuesto gaseoso debe tener una presión parcial mí nima de 10-3 Torr para que pueda 

ser identificado por APXPS, la tasa de liberación a l cabo de dos horas en nuestro 

sistema debiera ser entre 3 y 4 órdenes de magnitud superior a lo habitual si tomamos 

como referencia lo reportado por Dillert y col. [19] para Aeroxide P25 (de 64 a 848 × 

10-9 mol m-2 s-1). 

 

La aparición de clusters de potasio de 1 a 2 nm con K+ en la superficie de los mismos 

ha sido reportada recientemente por Berkó y col. [5 7]. Segœn los autores, el potasio es 

parte del residuo proveniente de la síntesis del monocristal y puede migrar hacia la 

superficie y formar clusters como consecuencia de ciclos de bombardeo catiónico  y 

curado bajo O2 a T > 402 °C utilizados para mantener limpia y uniform e la superficie 

del monocristal. Todas las muestras del fotocatalizador empleadas en este Capítulo 

fueron curadas a 500 °C (ver sección 6.2.4), lo que  es consistente con los resultados de 

Berkó y col., y justifica la aparición de dicho Ætomo en la superficie de TiO2. 

Por otra parte, luego de la introducción de NO 2 en la oscuridad, se pudo ver en el 

espectro APXPS la aparición de un pico de NO 3
�  en superficie (Figura 6.16), mientras 

que la relación INO3
� /IK+ se mantuvo invariable tanto al introducir H2O como al irradiar 

en presencia o ausencia de humedad (Figura 6.17), indicando que ambas especies estÆn 

íntimamente asociadas en la superficie. 

La deposición de K sobre TiO 2 redunda en una reducción localizada del sustrato po r 

transferencia de carga: la carga negativa es deslocalizada en los Ti adyacentes mientras 

6.4.3.1  Efecto de la presencia de K+ en el fotocatalizador TiO2 durante 

la fotocatÆlisis heterogØnea de NO2 en fase gaseosa 



Capítulo 6: Diseæo de un sistema de tratamiento acoplado de contaminantes acuosos 
y sus productos gaseosos por medio de Procesos Avanzados Oxidativos o Reductivos. 

Estudio de la remoción de nitrato y NO x por fotocatÆlisis heterogØnea con TiO2 
 

216 
 

que los clusters de K se mantienen con carga positiva (K+) [58] y estabilizan al NO3
� 

por acoplamiento iónico (K + NO3
� ). Adicionalmente, la repulsión del K + por los hBV

+ 

dificulta la reacción de NO 3
�  con los huecos fotogenerados (ecuación 6.18). Ambos  

efectos permiten explicar la estabilidad de la seæal de NO3
�  y su fuerte relación con la 

seæal de K, que impide el desarrollo de procesos de renoxificación, incluyendo la 

posible liberación de HONO. 

  

6.5 Conclusiones 

Se desarrolló un sistema experimental para el trata miento de contaminantes en fase 

acuosa y sus productos en fase gaseosa con reactores basados en PAOs/PARs. El 

sistema fue puesto a prueba con la reacción de remo ción de NO 3
�  mediante FH 

reductiva con TiO2 en presencia de HCOOH. Con el SEF1, se demostró la  generación 

de NO en fase gaseosa; la liberación de una sustanc ia tóxica en fase gaseosa es 

perjudicial y le quita valor al mØtodo de remoción de nitrato. Si bien la cantidad de NO 

fue siempre baja con relación al nitrato inicialment e presente en solución, sus valores 

son superiores a lo establecido para aire urbano por la OMS, por lo cual el tratamiento 

de los gases a la salida del fotorreactor líquido se vuelve imprescindible. La 

racionalización de los experimentos con el SEF1 per mitió el desarrollo de un arreglo 

experimental mejorado, el SEF2. En dicho sistema, se observó la formación de NH 4
+ 

como segundo producto final (ademÆs de NOx), y NO2
�  como intermediario, de mayor 

peligrosidad ambiental que NO3
� . TambiØn se confirmó que todos los factores (TiO2, 

HCOOH y luz UV) son necesarios para el desarrollo de la remoción fotocatalítica de 

NO3
�  y que, en las condiciones desarrolladas, la reacción es controlada por la 

concentración de HCOOH. 

La remoción de NO en fase gaseosa con el FRG1 fue i nsuficiente, y sólo fue posible 

su transformación parcial a NO 2. Al utilizar el FRG2, se registraron inicialmente 

eficiencias de remoción superiores al 90%, pero el NO3
�  retenido en la superficie del 

fotocatalizador saturaba rÆpidamente la superficie del material, disminuyendo su 

eficiencia. Por otra parte, el sistema mostró buen funcionamiento con una fuente de luz 

LED de bajo valor comercial y diseæo propio, que abre la puerta a una siguiente versión 

del FRG2 en la que se pueda estudiar el efecto del tipo y geometría de irradiación. 
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Finalmente, el anÆlisis de la FH de NO2 con TiO2 por medio de APXPS demostró 

que, en ciertas condiciones, la irradiación UV puede  generar la reintroducción de 

especies nitrogenadas aœn mÆs peligrosas que NO2 (HONO, por ejemplo) a la fase 

gaseosa. Sin embargo, dicho efecto se vio impedido por la presencia de clusters de K 

superficiales. Este œltimo resultado serÆ tenido en cuenta a la hora de sintetizar soportes 

mejorados para la remoción de NO x en fase gaseosa. 
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Capítulo 7 

7 Conclusiones Generales 

 

7.1 Remoción de Cr(VI) por medio de procesos avanzados reductivos 

Los estudios realizados en esta Tesis han permitido desarrollar un mayor 

conocimiento sobre la remoción de Cr(VI) por medio de nZVI y FH con TiO2. Ambas 

tØcnologías han mostrado ser eficientes para la reducción de Cr(VI) a Cr(III) 

confirmando las expectativas generadas por trabajos previos de otros autores que las 

describen como promisorias para la remoción de meta les, metaloides y otros (ver 

Capítulo 1).  

El empleo de tØcnicas de anÆlisis de sólidos permitió corroborar que las nZVI 

comerciales (Nanoiron, N25) empleadas en esta Tesis presentan una estructura tipo 

core-shell en coincidencia con lo reportado por el fabricante. Se encontró la existencia 

de un nœcleo de Fe0 cubierto con una delgada capa de óxido mixto de Fe (II) y Fe(III) 

cuyos patrones de difracción de rayos X y espectros copía Raman coincidieron con los 

de la magnetita. Por otra parte, el anÆlisis de estas nanopartículas por XPS combinado 

con bombardeo iónico, mostró una proporción crecien te de Fe(II)/Fe(III) en las capas 

mÆs profundas de CEOFe.   

Las nZVI en oscuridad mostraron ser un agente eficiente para la remoción de Cr(VI) 

acuoso. En todos los experimentos realizados a oscuras, la capacidad mÆxima de 

remoción de las nZVI se alcanzó en los primeros 10 min de reacción. Este es un dato 

relevante teniendo en cuenta que se trata de un tiempo corto de contacto, lo que ofrece 

una ventaja tecnológica sumado a que los resultados  de esta Tesis representan la mayor 

eficiencia de remoción en sistemas equivalentes res pecto de lo reportado en la literatura 

hasta el día de hoy (Tabla 2.3).  

Aun cuando en ningœn experimento se registró una disminución en la concentración 

de Cr(VI) luego de los primeros 10 min, el anÆlisis del sólido al cabo de 120 min en 

contacto con solución 300 µM inicial de Cr(VI) a os curas demostró la conservación de 

Fe0 en el interior de las nanopartículas, evidenciando un envenenamiento superficial que 

impide el acceso al centro aœn reactivo. Este envenenamiento de las nZVI es producido 

por la formación de una capa externa que contiene h idróxidos/oxihidróxidos mixtos de 
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Fe(III)-Cr(III), que impiden la penetración de cont aminantes y detiene la transferencia 

de electrones desde el Fe0 interior al Cr(VI) en la fase acuosa. 

De acuerdo con lo visto en el Capítulo 2, la eficiencia de remoción de Cr(VI) es 

alrededor de siete veces superior a pH 3 que a pH 5 y 7 (Figura 2.3) y se propuso que se 

debe no sólo a la disolución parcial de las nZVI y la introducción de Fe 2+ en solución, 

sino tambiØn al nulo o leve crecimiento de la CEOFe. Se postula que en los 

experimentos a pH 5 y 7, todo el Cr(III) formado fue incorporado en la CEOFe, y su 

engrosamiento obstaculiza la transferencia de carga desde el Fe0 en su interior hasta el 

Cr(VI) en solución.  

La introducción de luz UV-Vis durante la remoción de  Cr(VI) usando nZVI produjo 

un aumento en la eficiencia de reducción a Cr(III).  Sin embargo, se encontró que en 

dicho sistema es exclusivamente la luz visible de �  > 550 nm la que activa el proceso, 

dando lugar a la posibilidad de usar de luz solar en la remoción. De acuerdo a lo 

expuesto en el Capítulo 3 (sección 3.4), la irradia ción del sistema generaría procesos de 

tipo fotocatalíticos que permiten reiniciar la transferencia de electrones desde el Fe0 

hacia el Cr(VI) en solución. TambiØn se considera la hipótesis de una posible excitación 

del Cr(III) atrapado en superficie seguida de una trasferencia de carga hacia la CEOFe, 

como se ha propuesto para Cr(III) en la superficie de TiO2 [1]. Se propone tambiØn que 

la elevada eficiencia del Cr(VI) para capturar electrones, demostrada por nuestro grupo 

en estudios  por FH con TiO2 [2,3], cumple un papel preponderante. 

Los resultados obtenidos evidencian una profunda interacción entre los componentes 

de la estructura de las nZVI, es decir, el Fe0 interno y la CEOFe, desarrollando una 

sinergia que promueve la mejora de los procesos bajo irradiación de luz.  

El uso de FH con TiO2 para la remoción de Cr(VI) en presencia de Cit ha sido un 

sistema minuciosamente estudiado en nuestro grupo [3,4]. Se aplicaron modelos 

sencillos (monoexponencial, biexponencial y tipo Langmuir-Hinshelwood) que 

permitieron ajustar los los perfiles temporales de la concentración de Cr(VI), Cit y Æcido 

3-oxoglutÆrico (OGA), su principal producto de oxidación fotocatalítica. Por otra parte, 

se encontró que la retención de Cr(III) sobre la sup erficie del TiO2 redunda en una 

disminución de la eficiencia remoción de Cr(VI) y C it. En este caso se propuso que 

luego de la excitación del TiO 2 por irradiación con luz UV, el Cr(III) atrapado en  

superficie actœa como centro de recombinación de cargas, aportando un camino 

adicional de relajación del sistema que compite con  la reducción del Cr(VI) y la 

oxidación de Cit. MÆs aœn, la reducción relativa de los tiempos de vida de los 
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portadores de carga luego de la remoción de Cr(VI) (medidas por TRMC) demostró ser 

dependiente de la concentración superficial de Cr(I II): a mayor concentración 

superficial de Cr(III), menor tiempo de vida de los portadores de carga.  Este efecto es 

independiente de la composición de fases del UV100 y el P25 (Figura 4.11), y para 

igual concentración superficial de Cr(III) (2 � mol m-2) se obtuvo la misma disminución 

relativa del tiempo de vida de los portadores de carga (~ 0,7). En base a estos 

resultados, se concluyó que la elección del agente de sacrificio debe tener en cuenta 

tanto su capacidad como donor de electrones como la de complejar al Cr(III). De esta 

forma se pudo confirmar la afirmación sostenida por  el grupo de investigación en el 

trabajo de Meichtry y col. [5] que establece que la formación de complejos solubles de 

Cr(III) como estrategia para evitar el envenenamiento del fotocatalizador podría 

extenderse como un comportamiento general para otros Æcidos oligocarboxílicos 

reductores. Esto hace de la remoción fotocatalítica  conjunta de iones metÆlicos y Æcidos 

orgÆnicos un mØtodo ventajoso y promisorio para efluentes afectados por la presencia 

simultÆnea de dichos compuestos. 

 

7.2 Remoción de contaminantes en fase gaseosa por tecno logías 

basadas en procesos avanzados oxidativos y reductivos 

El empleo de los PAOs y PARs son estrategias eficientes tambiØn para la remoción 

de contaminantes en fase gaseosa y actualmente constituyen el principio de 

funcionamiento de purificadores de aire domØsticos comercialmente disponibles y de 

bajo costo (PACs). Sin embargo, estas tecnologías no han sido estudiadas de manera 

sistemÆtica en lo que respecta a: (a) su utilización en la remoción de contaminantes en 

condiciones reales de ambientes internos (temperatura, humedad, concentración de 

contaminantes), (b) desempeæo a largo plazo y (c) producción de intermediarios y 

subproductos indeseados [6,7]. Como se seæalara en el Capítulo 5 (sección 5.1), el 

estudio de la calidad del aire implica un gran desafío analítico debido a la gran cantidad 

de variables que afectan a la calidad del aire de ambientes internos (COVs, NOx, 

material particulado, ozono, etc.), las complejas relaciones que pueden darse entre 

dichas variables (la formación de partículas por re acción de O 3 con ciertos COVs, por 

ejemplo) y la reducida concentración de los contami nantes en fase gaseosa.  

Teniendo en cuenta estos criterios y desafíos se logró desarrollar un protocolo para 

evaluar el funcionamiento de dispositivos purificadores de aire basados en PAOs y 
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PARs en condiciones reales de composición, concentr ación de contaminantes y flujo de 

recambio de aire y en una cÆmara ambiental de 20 m3. El sistema mostró ciertas 

complicaciones originadas en la falta de aislamiento de la cÆmara del aire exterior. A 

pesar de ello, la utilización de valores de control  para todos los parÆmetros de interØs 

(sección 5.3.1.1) permitió demostrar que los PACs e nsayados no eran aptos para 

mejorar la calidad de aire de ambientes internos, ya que resultan incapaces de reducir la 

concentración de COVs o CAVs. Estos resultados impl ican que aœn queda mucho por 

hacer por la utilización eficiente de tecnologías ba sadas en PAOs y PARs en la 

remoción de contaminantes en fase gaseosa y la nece sidad de una sistematización en la 

evaluación de los dispositivos comerciales. Zhang y  col. [7], en un extenso anÆlisis 

bibliogrÆfico, llegan a la conclusión de que la mayor parte de los PAOs y PARs 

muestran elevadas eficiencias de remoción en experi mentos de un solo paso, pero tienen 

relativamente bajo rendimiento al ser evaluados en cÆmaras ambientales o en 

experimentos de campo. La clave, segœn sugieren Destaillats y col. [8] puede estar en el 

aumento del tiempo de residencia de los contaminantes. 

Finalmente, se pudo desarrollar un mØtodo novedoso para evaluar la concentración 

de ROS en fase gaseosa. El O3 se presentó como una interferencia a la hora de di stinguir 

el tipo de ROS emitidas por cada dispositivo. Sin embargo, teniendo en cuenta que el O3 

disuelto en agua puede generar ROS potencialmente riesgosas para la salud en 

ambientes cerrados, las tØcnicas aœn presentan un buen medio de determinación del 

impacto de dichas especies.  

Siendo las ROS especies químicas fundamentales en el principio de funcionamiento 

de todos los PAOs y PARs empleados tambiØn en la remoción de contaminantes en fase 

acuosa, las tres sondas fluorescentes ensayadas se presentan como una herramienta 

potencialmente valiosa para la detección de ROS lo que permitirían una mejor 

interpretación de los mecanismos involucrados en la  remoción de contaminantes 

acuosos.  

 

7.3 Detección y tratamiento de contaminantes gaseosos l iberados 

durante el tratamiento de contaminantes acuosos  

El empleo de los PAOs y PARs en solución acuosa pue de producir colateralmente, 

como intermediarios o productos finales, compuestos gaseosos tóxicos. Este es un 

aspecto generalmente no estudiado en la bibliografía y ha sido objeto de anÆlisis en 
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nuestro grupo desde hace algunos aæos, encontrÆndose la formación de arsina 

(altamente tóxica) durante la remoción de As(III/V)  por medio de FH con TiO2 [9]. En 

respuesta a esta problemÆtica se desarrolló un sistema para remover contaminantes en 

agua y sus posibles efluentes en fase gaseosa. 

Un trabajo previo del grupo [10] evidenció que lueg o de la remoción completa de 

NO3
�  por medio de FH en fase acuosa con TiO2 usando HCOOH como agente de 

sacrificio, alrededor del 60% del nitrógeno total e scapaba del reactor líquido. Si bien 

diferentes autores proponen al N2 como principal producto final, la fase gaseosa es 

pocas veces analizada. Por ello se diseæó un sistema experimental para indentificar, 

cuantificar y remover los posibles contaminantes gaseosos liberados durante la 

remoción de NO 3
�  por FH con TiO2.  

El principal producto detectado en fase acuosa fue el amonio en acuerdo con lo 

usualmente informado en la literatura. Por su parte, se detectaron cantidades 

significativas de NOx en la fase gaseosa (Capítulo 6, secciones 6.3.1 y 6.3.2) Se 

comprobó que al menos el 95% de NO x generados se debía a la formación de NO y que 

la cantidad liberada por sistema de fotorreacción l íquido alcanzó concentraciones 

mÆximas del orden de las 30 ppmv, alrededor de 300 veces el valor diario mÆximo 

recomendado por la OMS (111,1 ppbv para una persona durante 24 hs) [11]. A pesar de 

ello, la cantidad total de NOx liberados es una mínima fracción del nitrógeno 

inicialmente presente en los experimentos con mayor concentración inicial de NO 3
�  

ensayadas.  

La remoción de NO en fase gaseosa con el fotorreact or gaseoso 1 (FRG1) fue 

insuficiente, y sólo fue posible su transformación parcial a NO2. El empleo de un diseæo 

experimental mejorado que incluyó al fotorreactor ga seoso 2 (FRG2, irradiado con 

lÆmparas  de luz negra de 8W), permitió obtener eficiencias de remoción superiores al 

90%. Sin embargo, el NO3
�  retenido en la superficie del fotocatalizador satura 

rÆpidamente la superficie del material, disminuyendo su eficiencia. Por otra parte, el 

sistema mostró buen funcionamiento cuando se reempl azó la fuente de irradiación por  

un arreglo de LEDs de bajo costo y diseæo propio, ampliando las perspectivas a futuro 

del sistema de reacción que conduzcan a un sistema eficiente pero mÆs compacto y de 

menor costo. 

Finalmente, el anÆlisis de la FH de NO2 con TiO2 por medio de APXPS demostró 

que, en ciertas condiciones, la irradiación UV puede  generar la reintroducción de 

especies nitrogenadas aœn mÆs peligrosas que NO2 (HONO, por ejemplo) a la fase 
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gaseosa. Sin embargo, dicho efecto se vio impedido por la presencia de clusters de K 

superficiales. Este œltimo resultado serÆ tenido en cuenta a la hora de sintetizar soportes 

mejorados para la remoción de NO x en fase gaseosa. 
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ApØndice 2.1 

Metodología de asignación de picos y ajuste de dato s 

experimentales obtenidos por XPS 

 

El espectro de fotoemisión de la región Fe 2p fue a justado por medio de las tres 

componentes elementales mostradas en la Figura Ap 1: Fe0, Fe(II) y Fe(III). Las 

componentes Fe0 y Fe(III) fueron obtenidas por el ajuste de patrones de Fe metÆlico y 

LaFeO3, respectivamente. Dado que estas dos componentes no fueron suficientes para 

obtener un ajuste aceptable de los espectros, se definió un tercer componente asignado a 

Fe(II) debido a que el pico de Fe 2p3/2 para dicha especie tiene un mÆximo de BE 

ubicado entre el de las otras dos. Con este tercer componente, que se define en un 

proceso de ensayo y error, se obtuvieron muy buenos ajustes de todos los espectros  Fe 

2p.  

Para el ajuste de las seæales experimentales obtenidas, se utilizaron como parÆmetros 

fijos las posiciones del mÆximo del pico 2p3/2 de Fe0 y Fe(II) fijados en 707,0 y 709,2 

eV, respectivamente y como parÆmetros libres las intensidades de los tres componentes, 

así como la posición del componente de Fe(III). 

 



ApØndice 2.1: Metodología de asignación de picos y ajuste de datos experimentales 
obtenidos por XPS 

 

228 
 

 

Figura Ap 1. Espectro Fe 2p de la muestra N25 despuØs de 30 minutos de 

bombardeo iónico con Ar +, equipado con los tres componentes elementales que se 

muestran en la parte inferior. 

Los espectros de Cr 2p fueron ajustados con tres funciones Voigt para cada pico 

proveniente del acoplamiento spin-órbita, 2p 3/2 y 2p1/2, con las separación entre los 

mÆximos reportada por Manning y col. [1]. Los datos experimentales de la zona del O 

1s tambiØn fueron ajustados con tres funciones Voigt separadas por 1,5 y 3,1 eV que 

representan a las especies � O-, � OH y � OH2. 
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ApØndice 6.1 

Metodología de asignación de picos y ajuste de dato s 

experimentales obtenidos por APXPS 

 

Ajuste de picos de especies en superficie  

La envolvente de los picos de superficie fue ajustada con funciones simØtricas: 30% 

gaussianas  y el 70% lorentzianas con un fondo tipo Shirley para los espectros de O 1s, 

C 1s, y Ti 2p y un fondo lineal para los espectros de N 1s.  

Los espectros N 1s  en superficie fueron ajustados con cinco picos de 4 componentes  

lo que representa cuatro especies en lo visto en la literatura específica [1�4]: NO 3
� , NO2 

(singlete y triplete), NO2
�  y Nred. En primer lugar, se mantuvo fijo el ancho a media 

altura de cada una de estas especies y su energía de enlace (BE), ambas respecto del 

pico principal correspondiente a NO3
� . Luego ambas restricciones fueron levantadas 

secuencialmente; primero se liberó la restricción s obre el ancho a media altura y luego 

la BE. 

Para la región C 1s se aplicó el mismo procedimient o que para N 1s con cinco picos 

correspondientes a C=C, CHx, C-OH, C=O y COOH, usando como referencia para 

ancho a media altura y BE de las referencias [5,6]. 

Finalmente, la región O 1s se ajustó con los picos correspondientes a los Ætomos de 

O ligados a las especies detectadas en los espectros de C 1s y N 1s. Para el anÆlisis se 

calculó un factor de sensibilidad entre los espectr os de O 1s y N 1s usando la seæal en 

fase gaseosa del NO2. Este factor de sensibilidad da cuenta  de las diferencias en el flujo 

de rayos X a 735 eV (O 1s) y 600 eV (N 1s), así como tambiØn la diferencia de sección 

eficaz de fotoemisión de O 1s y N 1s. Bajo estas co ndiciones, dicho factor fue de 0,58 y 

se mantuvo constante durante el ajuste de los picos de óxidos de nitrógeno en O1s.  

Para el ajuste de las especies carbonadas en el espectro de O 1s se calculó un factor 

de intensidad entre O 1s y C 1s de 0,26 y se asumió  que el grupo COOH ajustado en C 

1s contribuye equitativamente a la seæal de C-OH y C=O en O1s. Durante el ajuste se 

mantuvo siempre constante la diferencia de energía entre estas especies en 1,1 eV. 

Inicialmente se fijó la intensidad de los picos de C-OH y C=O en O 1s y fue liberada 

una vez obtenido el valor de BE. Para el ajuste de los grupos HO en la superficie del 

TiO2 se mantuvo  una diferencia constante de 1,33 eV con el pico de O de la red de 
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TiO2 [7]. La misma estrategia fue utilizada para el ajuste del pico correspondiente a 

H2O adsorbida sobre TiO2 cuyo mÆximo se encuentra en 533,5 eV.  

 

Ajuste de picos de especies en fase gaseosa 

El mejor ajuste para la envolvente de los picos de fase gaseosa se obtuvo utilizando 

funciones de Gauss y Lorentz en una proporción 60/40 . Para el ajuste de los espectros 

de la zona N 1s se utilizaron cuatro picos de dos especies paramagnØticas (NO y NO2) 

con igual ancho a media altura en un principio. Esta restricción fue luego relajada. La 

posición de los picos se ajusta bien con los result ados publicados previamente para NO2 

y NO en fase gaseosa [8,9]  

Mientras para las muestras sólidas se puede asignar  energías de enlace exactas por 

estar conectadas a tierra en la fase gaseosa no es posible Sólo algunos trabajos reportan 

las energías de enlace experimentales [8,9] teórico s [1] de especies de nitrógeno en fase 

gaseosa. Usando estos datos y de las cargas de Mulliken para las diferentes especies de 

nitrógeno fue posible graficar la posición de cada pico en relación al N 2 (Figura Ap  1) 

 

 

    

Figura Ap  1. Energía de enlace relativa para las especies de nitrógeno en fase 

gaseosa vs la carga de Mulliken sobre el Ætomo de N en las distintas especies. El �0� 

corresponde a N2. 
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Las cargas de Mulliken en la Figura Ap  1 fueron tomadas de [10]. Para el cÆlculo de 

BE para NO2 y NO se estableció una correlación lineal entre la s energías de enlace de 

las especies nitrogenadas en fase gaseosa y la carga de Mulliken. 
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