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Resumen 

En los últimos tiempos, el incremento en el uso de agroquímicos se ha visto reflejado 

en un aumento en la producción agrícola como así también en la notable incorporación de 

estos compuestos al medioambiente y su consecuente contaminación. Desde el punto de vista 

medioambiental y en un marco de métodos sustentables para la eliminación de contaminantes 

(Q) de aguas, se investigó la fotodegradación de algunos insecticidas pertenecientes a dos 

familias químicas:  

 Piretroides: Crisantemato de etilo (ECM), Bioaletrina (BIO), Permetrina (PER) y 

Cipermetrina (CIP). 

 Neonicotinoides: Imidacloprid (ICP). 

 En esta tesis se estudió la degradación de estos insecticidas, desde un punto de vista  

cinético-mecanístico, por procesos fotooxidativos sensibilizados por Riboflavina (Rf) y Rosa 

de Bengala (RB). La Rf, normalmente presente en aguas naturales, es un fotosensibilizador 

que absorbe luz en la región visible del espectro y genera especies reactivas de oxígeno 

(EROs). RB es un colorante sintético que absorbe en la región visible del espectro y que, en 

presencia de oxígeno y este tipo de radiación, genera la especie reactiva oxígeno singlete (O2 

(
1
g)). Por otra parte, se estudió la degradación de los insecticidas mencionados por procesos 

de oxidación avanzados (POAs) en medios homogéneo (Fenton, Foto-Fenton y Foto-Fenton 

asistido), microheterogéneo (Foto-Fenton en β-Ciclodextrina) y heterogéneo (TiO2 dopado 

con sensibilizadores). Los POAs generan el radical hidroxilo (OH
●
), la EROs más oxidante de 

todas. La investigación de dichos procesos permite el acceso a importante información, como:  

 Factibilidad de que ocurra la degradación de estos compuestos bajo determinadas 

condiciones medioambientales. 

 Velocidad y eficiencia del proceso. 

 Optimización de variables para producir mayores rendimientos fotooxidativos de Q. 

Se considera que los conocimientos que se presentan en esta tesis pueden ayudar a 

predecir que tratamiento realizarle a un residuo que contenga el Q antes de ser desechado en 

el medioambiente. Por otra parte, la fotodegradación sensibilizada nos puede dar información 

sobre la degradación de estos insecticidas en el ambiente y por lo tanto prevenir los múltiples 

efectos negativos que genera la presencia de los mismos en el medioambiente.
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Abstract 

In recent times, the increase in the use of agrochemicals has been reflected in an 

increase in agricultural production, as well as in the remarkable incorporation of these 

compounds into the environment and its consequent contamination. In a framework of 

sustainable methods and from the environmental point of view for the elimination of 

pollutants (Q), the photodegradation of insecticides belonging to two chemical families was 

investigated:  

Pyrethroid: Ethyl Chrysanthemate (ECM), Bioallethrin (BIO), Permethrin (PER) and 

Cypermethrin (CIP). 

Neonicotinoids: Imidacloprid (ICP). 

In this thesis the degradation of these insecticides was studied, from a kinetic-

mechanistic point of view, by photo-oxidative processes sensitized by Riboflavin (Rf) and 

Rose of Bengal (RB). Rf, normally present in natural waters, is a photosensitizer that absorbs 

light in the visible region of the spectrum and generates reactive oxygen species (EROs). RB 

is a synthetic dye that absorbs in the visible region of the spectrum and that, in the presence of 

oxygen and this type of radiation, generates the singlet oxygen reactive species O2(
1
g).  

Moreover, degradation of the insecticides by advanced oxidation processes (AOPs) in 

homogeneous (Fenton, PhotoFenton and PhotoFenton assisted), microheterogeneous (β-

Cyclodextrin in PhotoFenton) and heterogeneous media (TiO2 doped sensitizers) was studied. 

The POAs generate the hydroxyl radical (OH
●
), the most oxidizing EROs of all. The 

investigation of these processes allows access to important information, such as: 

Feasibility of the degradation of these compounds under certain environmental 

conditions. 

Rate and efficiency of the process. 

Optimization of variables to produce higher photooxidative yields of Q. 

 

It is considered that the knowledge presented in this thesis can help to predict which 

treatment perform for a waste containing Q, before being discarded in the environment. On 

the other hand, sensitized photodegradation can give us information about the degradation of 

these insecticides in the environment and therefore prevent the multiple negative effects 

generated by the presence of these in the environment.  
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I-1 ANTECEDENTES DEL TEMA  

La contaminación de aguas superficiales y subterráneas se produce por la 

incorporación fortuita o vaciado intencional de diferentes tipos de desechos industriales, 

hogareños y pesticidas agrícolas, para mencionar algunas de las principales fuentes 

antropogénicas. La contaminación por plaguicidas es común en lugares agrícolas, ganaderos y 

en sitios distribuidores de agroquímicos
1
 debido a los avances tecnológicos en las actividades 

agrícolas durante las últimas 5 décadas, lo cual se atribuye al incremento de la población 

mundial y la consecuente mayor demanda en la cantidad y calidad de alimentos. Sin embargo, 

las nuevas tecnologías se basan en gran medida en el uso de agroquímicos
2
. Argentina es la 

Séptima nación agrícola en el mundo, clasificada por el área de cultivos, en un informe 

publicado en el año 2015 por el Banco Mundial
3
 sobre la base de datos proporcionada por la 

Organización de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura (FAO). Con 39 

millones de hectáreas destinadas a la agricultura, se ubica después de Estados Unidos, India, 

Rusia, China, Brasil y Australia y cuenta con 1,5 % de la superficie cultivada del mundo
4
. 

El mercado de agroquímicos en Argentina se ha expandido fuertemente en los últimos 

años, con un aumento del consumo de 73 a 236 millones de kg por año durante el período 

2002-2013 y la siguiente distribución: 64 % herbicidas, 16 % insecticidas y 20 % para 

fungicidas, acaricidas y cura semillas
5
. El gran aumento del consumo de estas sustancias 

genera una gran preocupación en la comunidad por los efectos que tienen las mismas sobre el 

medioambiente. Además, las políticas actuales relacionadas con las prácticas agrícolas están 

desactualizadas por lo que el uso desmedido y la mala gestión ambiental pueden causar 

contaminación de las aguas superficiales y subterráneas por estos agroquímicos
6
.  

Los diferentes productos químicos utilizados en la agricultura pueden ser distribuidos en 

el medioambiente por medio de las corrientes de agua, escorrentía y drenaje
7,8

 siendo 

encontrados lejos del punto de aplicación. La movilidad de estos plaguicidas en el suelo y su 

transferencia a otros compartimentos ambientales depende de procesos físicos, químicos y 

biológicos; incluyendo la adsorción-desorción, volatilización, degradación química y 

biológica, absorción por las plantas, escorrentía y lixiviación
9,10

. Estos procesos desempeñan 

un papel fundamental en la dinámica del transporte, persistencia, transformación y 

bioacumulación de los plaguicidas
11,12

.  

https://www.google.com.ar/url?sa=t&rct=j&q=&esrc=s&source=web&cd=1&cad=rja&uact=8&ved=0ahUKEwjlmaHuyYfNAhWHeCYKHS--DiMQFggaMAA&url=http%3A%2F%2Fwww.fao.org%2Fhome%2Fes%2F&usg=AFQjCNFJUtXW-7Vs1XwYZxKDW9C5UvOrlQ
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La proximidad de los campos de cultivos a las aguas superficiales, las características de 

los cuerpos de agua (superficie, profundidad y caudal) y condiciones climáticas (temperatura, 

humedad, viento y precipitación) de cada región en particular son factores que influyen a la 

contaminación de las aguas superficiales
13,14

.
 
Por otra parte, muchos pesticidas pueden 

persistir durante mucho tiempo en un ecosistema; por ejemplo los insecticidas organoclorados 

se han detectado en las aguas superficiales 20 años después de que su uso había sido 

prohibido
15

. 

En la actualidad, las consecuencias ecológicas del uso de insecticidas causan gran 

preocupación. Aunque otros aspectos de la agricultura moderna por lo general tienen un 

mayor impacto en el medioambiente, los insecticidas se  encuentran  entre  las  herramientas  

agrícolas  que están  más  asociadas  con  el  daño  ambiental.   Su objetivo  específico  es  

matar  plagas  de  insectos  y por  consecuencia  puede  que  tenga  un  impacto  letal o  

subletal  en  organismos  que  no  son  su  objetivo (por  ejemplo,  recicladores  de  nutrientes  

del  suelo, polinizadores  de  plantas  y  depredadores  de  plagas)  y reducir  o  contaminar  

productos  alimenticios  para  los niveles tróficos superiores
16

.  

Uno de los medios susceptibles a ser contaminados es el agua. El agua es una 

sustancia ampliamente distribuida y un elemento esencial para la vida. También es 

considerado un medio de transporte de nutrientes, excreciones, minerales, suelos, 

compuestos gaseosos y energía. Es una sustancia con características únicas ya que 

promueve procesos físicos, químicos y biológicos; es un excelente solvente y tiene un rol 

fundamental en la cadena alimenticia. Son necesarias regulaciones para el agua potable con el 

fin de limitar los riesgos humanos y la contaminación ambiental. En este sentido no hay una 

regulación mundial. Estas regulaciones están bien definidas en la comunidad Europea (CE), 

que fija en 0,1 g/L para un solo compuesto plaguicida y 0,5 g/L  para la suma de todos los 

plaguicidas en el agua. En América del Norte, los niveles permitidos están definidos en 

función del nivel toxicidad de cada compuesto. En Argentina hay una escasa legislación sobre 

los niveles máximos permitidos de residuos en el agua potable. El Código Alimentario 

Argentino sólo tiene una lista de 26 compuestos orgánicos con concentraciones máximas 

aceptables en el agua
17

, donde el 10% son de uso corriente como plaguicidas en la producción 

agrícola. 
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La eliminación de tales contaminantes se puede llevar a cabo mediante tratamientos 

químicos y/o bilógicos, aunque en la actualidad no hay un tratamiento efectivo que sea de 

aplicación amplia, simple y de bajo costo. Por ejemplo, dentro de los tratamientos químicos la 

incineración es actualmente la única opción práctica, pero es costosa, requiere el transporte a 

larga distancia hasta una central de tratamiento y es fuertemente resistida por las 

poblaciones
18

. Los procesos biológicos como la biorremediación
19,20

 son una alternativa pero 

presentan algunos inconvenientes como, la lenta velocidad de degradación, baja especificidad, 

metabolismo incompleto y baja capacidad de supervivencia de las cepas en ambientes 

naturales
21,22

.  

Con respecto a las vías de degradación fotoquímicas, las más relevantes son:  

 Fotólisis directa, donde la eficiencia de degradación para la mayoría de los 

pesticidas es muy baja
23

.  

 Fotólisis sensibilizada, puede constituir una alternativa para la degradación ya que, 

si bien muchos de estos compuestos son transparentes a la irradiación con luz 

natural, pueden ser degradados a través de la acción de sustancias 

fotosensibilizadoras cuya propiedad es absorber luz y producir estados excitados 

con capacidad de iniciar una cascada de fotoprocesos en los cuales se generan 

especies altamente reactivas, tales como oxígeno singlete (O2(
1
g)) y anión radical 

superóxido (O2
•-
)
24-27

.  

 Procesos de Oxidación Avanzada, comúnmente llamados POAs, son aquellos 

tratamientos basados en la generación de especies fuertemente oxidantes que tiene 

como objetivo principal la eliminación de compuestos solubles no biodegradables 

presentes en aguas residuales. El proceso consiste en una oxidación química en 

condiciones suaves de presión y temperatura hasta la mineralización completa de 

los contaminantes. El agente oxidante es la especie radical hidroxilo (OH
●
), la cual 

posee una elevadísima capacidad oxidante y tiempos de reacción muy cortos. 

Debido a la altísima reactividad de esta especie es posible eliminar compuestos 

orgánicos, logrando así una reducción del carbono orgánico total (COT) y 

toxicidad en aguas residuales tratadas. La generación de radicales se realiza 



22 

 

principalmente a partir de oxígeno, agua oxigenada y catalizadores; por lo que los 

subproductos de la degradación son principalmente agua y dióxido de carbono
28-31

. 

 

Figura I- 1: Clasificación de los métodos químicos más relevantes para la 

degradación de un contaminante 

En la República Argentina, particularmente en la Provincia de Buenos Aires, Tucumán y 

Misiones, estudios recientes han encontrado distintos agroquímicos en regiones agrícolas-

ganaderas
32,33

. Si bien no hay estudios específicos en la provincia de Córdoba, y en el 

departamento de la ciudad de Río Cuarto en particular, es de esperar el mismo tipo de 

contaminación encontrado en las provincias citadas precedentemente dada la similitud en el 

tipo de actividad agrícola-ganadera que se realiza en la región. 

De acuerdo a esto, en este trabajo de Tesis se eligieron una serie de insecticidas de amplio 

espectro utilizados para combatir plagas tanto en hogares como en cultivos agrícolas, cuatro 

de ellos pertenecen a una misma familia denominada Piretroides (PYRE) y el Imidacloprid 

que es un Neonicotinoide. 

 Crisantemato de etilo (ECM) (Piretroide) 

 Bioaletrina (BIO) (Piretroide)  

 Permetrina (PER) (Piretroide) 

 Cipermetrina (CIP) (Piretroide) 

 Imidacloprid (ICP) (Neonicotinoide) 
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oxidación 

avanzados (POAs)  

No-Fotoquímicos Fotoquímicos 
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Los piretroides (PYREs) son derivados sintéticos de las piretrinas desarrollados para 

mantener la actividad insecticida efectiva de las piretrinas, mientras aumenta la estabilidad a 

la luz y el tiempo de residencia en el ambiente
34

. Sin embargo, son más tóxicos para los 

mamíferos que los insecticidas naturales y se emplean ampliamente en áreas urbanas para el 

control de plagas en locales residenciales, en sitios industriales y en regiones rurales para 

proteger una variedad de cultivos agrícolas. La aplicación de piretroides sintéticos a 

aumentado sustancialmente en las últimas décadas, esto está relacionado con la disminución 

en el uso de pesticidas organofosforados que son mucho más tóxicos para aves y 

mamíferos
35,36

. Los piretroides representaron alrededor del 25% del mercado de los 

insecticidas en todo el mundo en 1998. Ese porcentaje se ha incrementado sustancialmente en 

los últimos años
37

. La EPA (Agencia de Protección Ambiental), estima que en 2007, se utilizó 

más de 1.500 toneladas de piretroides sólo en el sector del hogar y jardín en Estados Unidos
38

. 

Por lo tanto, el posible impacto ambiental de PYREs ha tomado una atención considerable
39

. 

El uso intensivo de estos PYREs ha dado lugar a la contaminación ambiental de las aguas 

superficiales y subterráneas
40

. 

La bioacumulación de PYREs en muestras comestibles de peces de río también ha sido 

reportada recientemente
41

.  

La neurotoxicidad de los piretroides está asociada con diferentes subgrupos 

estructurales de esta clase de insecticidas. Verschoyle y Barnes
42

 proporcionaron la primera 

descripción sistemática de los signos de intoxicación por piretroides en ratas después de la 

administración oral e intravenosa y notaron el mismo síndrome de intoxicación por las 

piretrinas, Bioaletrina y Resmetrina por cualquiera de las vías de administración. Este 

síndrome incluía hipersensibilidad y agresión seguidas por episodios de temblor general 

inducido por estímulo, espasmos convulsivos, coma y muerte. La principal diferencia 

observada entre la dosificación oral e intravenosa fue la velocidad de inicio de la intoxicación. 

La publicación del descubrimiento de la Deltametrina
43

, el primer piretroide que contiene el 

resto α-ciano-3-fenoxibencilo (tipo II), se acompañó de un breve informe que describe la 

toxicidad aguda de la Deltametrina en ratas. Este informe señaló que los signos de la 

intoxicación con Deltametrina después de la administración oral o intravenosa, que 

involucraba la salivación sin lagrimeo seguido de movimientos espasmódicos de las piernas y 
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progresivas convulsiones, fueron claramente diferentes de las reportadas por estos autores 

para otros piretroides
42

. 

Teniendo en cuenta los antecedentes mencionados, se decidió estudiar la degradación de 

compuestos pertenecientes a la familia de los Piretroides cuyas estructuras químicas se 

representan en la Figura I- 2: 

  

Crisantemato de etilo (ECM) Bioaletrina (BIO) 

  

Permetrina (PER) Cipermetrina (CIP) 

Figura I- 2: Estructura química de los piretroides estudiados 

El primer piretroide sintetizado fue la Bioaletrina en 1949; tiene una estructura básica 

de éster carboxílico de ciclo propano y a este tipo de piretroides se los conoce como de tipo I. 

Dentro de los piretroides tipo I encontramos también a la Permetrina (ver Figura I- 2). La 

actividad insecticida de estos piretroides sintéticos se mejoró significativamente mediante la 

adición de un grupo ciano para dar origen a los piretroides de tipo II, tales como Ciflutrina y 

la Cipermetrina (Figura I- 2). 

Chen y col. reportaron la degradación por fotolisis directa de piretroides tipo I 

utilizando una lámpara halógena (275 Watt) como fuente de irradiación 
44

. Los distintos tipos 
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de PYREs se depositaron sobre un vidrio formando una película y luego esta película fue 

expuesta a la radiación. Se necesitaron más de 15 horas de exposición para la degradación del 

90 % de los PYREs. 

A continuación se hace una breve descripción de las características y antecedentes 

bibliográficos referidos a la degradación de los PYREs desarrollados en esta tesis. 

Crisantemato de etilo (ECM): 

Se trata de un insecticida piretroide de tipo I muy volátil utilizado para combatir plagas 

de frutas y vegetales, además se usa como precursor para la síntesis de otros piretroides. A 

temperatura ambiente es un líquido color ámbar y al igual que la mayoría de los compuestos 

de su familia se descompone por encima de los 200 °C y es muy tóxico para peces e 

invertebrados acuáticos. 

Bioaletrina (BIO)  

Es un líquido viscoso de color amarillo claro. Tiene una solubilidad en agua de 4.6 

mg/L a 25 °C. Es soluble en etanol, tetracloruro de carbono, éter de petróleo, bicloruro de 

etileno, nitrometano, hexano y metanol. Es muy estable al calor. Se descompone al ser 

calentada por arriba de los 400°C
45

. La Bioaletrina fue unos de los primeros piretroides tipo I 

sintetizados y aun su uso persiste actualmente, se utiliza principalmente para el control de 

plagas hogareñas como moscas y mosquitos y en animales domésticos para combatir pulgas y 

garrapatas
46

. Es muy toxico para peces y aves, pero inocuo para la mayoría de los 

mamíferos
46

.  

La degradación de BIO se ha realizado mediante tratamiento biológico con bacterias 

llamadas Acidomonas
47

, logrando su degradación, pero no la mineralización del compuesto. 

Permetrina (PER): 

Es uno de los dos piretroides sintéticos comercializado como fármaco "de venta libre" 

actualmente disponible para el tratamiento de los piojos de cabeza, una de las enfermedades 

más comunes del mundo desarrollado
48

. Además, la Permetrina también es recomendada por 

la Organización Mundial de la Salud para ser utilizada como ingrediente activo de los 
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productos insecticidas de higiene pública para el tratamiento de mosquitos, pulgas, moscas, 

ácaros y cucarachas
48

.  

La PER ha sido degradada por fotocatálisis heterogénea utilizando TiO2 en suspensión y 

luz solar como fuente de radiación
49

 logrando una degradación completa en 20 horas de 

exposición a la radiación solar. 

Cipermetrina (CIP): 

Se trata de un insecticida piretroide sumamente activo contra una gran variedad de 

plagas habituales en agricultura y ganadería. Se comercializa como una emulsión concentrada, 

suspensión concentrada y en mezcla con otros insecticidas por su baja solubilidad en agua. Es 

estable en condiciones ácidas o neutras y se descompone por encima de los 220 °C. 

La CIP está clasificada por la Organización Mundial de la Salud, como 

"moderadamente dañina" (clase II)
50

 por su gran toxicidad sobre invertebrados acuáticos y 

peces. Se ha informado su degradación desde el compuesto sólido por ozonólisis
51

 con 

eficiencias de degradación moderadas, mejores resultados fueron reportados por Affam y 

col.
52

  donde se llegó a degradar y mineralizar el compuesto en menos de dos horas mediante 

el proceso de Foto-Fenton.    

Imidacloprid (ICP): 

Otro compuesto importante el cual se estudió en esta tesis es el Imidacloprid (1- (6-

cloro-3-piridilmetil) -N-nitroimidazolidin-2-ilideneamina), perteneciente a una de las clase 

más eficiente de insecticidas utilizados hoy en día llamados neonicotinoides, los cuales 

representan aproximadamente el 17% del mercado total de insecticidas
53

. Desde su 

lanzamiento en 1991, los productos que contienen Imidacloprid han ganado terreno en 

aproximadamente 120 países y se comercializan para su uso en más de 140 cultivos agrícolas, 

en mascotas y para plagas domésticas
54

. El uso extensivo de este tipo de insecticidas termina 

contaminando el agua. En consecuencia, es de necesidad primaria la recolección de estas 

aguas o lixiviados contaminados para eliminar dichos contaminantes para proteger nuestros 

recursos hídricos.  
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Figura I- 3: Estructura química del Imidacloprid 

La fotólisis directa de ICP es una opción viable para su eliminación como lo demostró 

Zheng Wei
55

 pero resulta una metodología muy costosa ya que se necesita radiación UV y 

contenedores de cuarzo para que la eficiencia de degradación sea considerable. En la 

búsqueda de procesos menos costosos para la eliminación de este tipo de contaminantes, los 

POAs surgen como una opción interesante para tener en cuenta. Particularmente, el proceso 

de Foto-Fenton ha resultado muy efectivo para la degradación del ICP
56

 logrando su 

degradación completa en 15 minutos. Además su gran solubilidad en agua le permite 

prescindir del uso de solventes orgánicos o coadyuvantes para su solubilización como ser las 

ciclodextrinas. 

I-2 FUNDAMENTOS TEORICOS  

En el desarrollo de este trabajo de Tesis, se utilizaron diferentes métodos de degradación 

de contaminantes: 

 Fotólisis fotosensibilizada: donde, además de los estados electrónicamente excitados 

del colorante, se generan especies reactivas del oxígeno como oxígeno singlete 

(O2(
1
Δg)) y anión radical superóxido (O2

●-
) 

 POAs: para generación de radical hidroxilo (OH
●
) en: 

 Medio homogéneo (Fenton y Foto-Fenton) 

 Medio microheterogéneo (Foto-Fenton en β-Ciclodextrina) 

 Medio heterogéneo (dióxido de titanio solo y  modificado) 

 

Los agentes oxidantes generados en todos los métodos de degradación mencionados 

forman parte de las especies reactivas del oxígeno (EROs). A continuación se describen las 
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diferentes especies reactivas, los procesos más relevantes que generan dichas especies y los 

utilizados en este trabajo de tesis. 

I-2.1 ESPECIES REACTIVAS DE OXÍGENO (EROS)  

EROs es un término amplio que incluye muchas especies reactivas de oxígeno 

radicalarias u otras que, aunque no contienen electrones desapareados, están implicadas en 

la generación de radicales libres
57,58,59

. Estas especies se pueden separar en dos grupos 

como se puede observar en la Figura I- 4. 

 

Figura I- 4: Especies reactivas de oxigeno (EROs). 

 

Las EROs radicalarias son compuestos muy reactivos debido a que en el último orbital 

tienen un electrón no apareado (radical libre), lo cual les confiere inestabilidad física y 
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química. Las principales especies son las que se producen por la ruptura o excitación del 

oxígeno y las especies parcialmente reducidas (O2(
1
Δg), O2

•-
, OH

●
 y H2O2). Las EROs 

pueden generase en el medioambiente mediante vías biológicas, térmicas o fotoquímicas. 

Dentro de la vía fotoquímica, se ha demostrado que la presencia de sustancias húmicas  

(ácidos húmicos y los ácidos fúlvicos) y Rf en aguas está asociada a la degradación 

fotooxidativa de múltiples contaminantes ambientales.
60

  

Las EROs también pueden generarse de forma deliberada, un claro ejemplo de ello son los 

POAs que mediante la generación del OH
●
 son capaces de degradar distintos tipos de 

contaminantes 
29,30,31,61

. 

A continuación se detallaran las EROs utilizadas en este trabajo de tesis. 

I-2.1.1 Oxigeno Singlete (O2(1g)) 

El oxígeno molecular en su estado electrónico fundamental está ampliamente distribuido 

en el medioambiente. Esta especie se encuentra en la atmósfera, disuelta en los ambientes 

acuáticos (concentración en agua de 8,38 mg/L a 25 °C en equilibrio con el aire atmosférico a 

una presión de 760 mm Hg)
62

. En el estado fundamental el O2 tiene dos electrones con spin 

paralelo en dos orbitales 
*
 de anti-enlace, siendo el número cuántico de spin total uno (S = 1) 

y su multiplicidad de spin (M = 2S+1) igual a 3.  Esto indica que la molécula de O2 en el 

estado fundamental existe como un triplete (
3
g

-
) la cual puede actuar como un di-radical (ver 

Figura I- 5).  
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Figura I- 5: Diagramas simplificados de spin-orbita para el estado fundamental y 

los dos estados excitados del O2 

 

El primer estado excitado de la molécula de O2 tiene ambos electrones en un único orbital 


*
con spin opuesto, el cual se denomina estado excitado singlete 

1
. Un segundo estado 

singlete 
1
, se da cuando ambos electrones de spin opuesto se encuentran en dos orbitales 

*
. 

Los estados singlete del oxígeno están 37 (
1
Σg

+
) y 22 Kcal/mol (

1
Δg) por encima, en energía, 

en relación a su estado 
3
g

- 
(ver Figura I- 6). Cuando se forma el estado singlete de mayor 

energía (
1
Σg

+
) este decae rápidamente al estado singlete más estable de menor energía (

1
Δg), el 

cual juega un papel significativo en reacciones en solución y es el que tiene importancia 

médica, biológica y ambiental.  

 

Figura I- 6: Diagrama de energía de la molécula de O2 
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La diferencia de energía entre el estado fundamental triplete (
3
Σg

-
) y el primer singlete 

excitado (
1
Δg) es de 22 Kcal/mol y corresponde a una transición en el infrarrojo cercano 

aproximadamente a 1270 nm. La transición está estrictamente prohibida por spin, simetría y 

paridad, por lo tanto, la excitación directa del estado fundamental para formar oxígeno 

singlete es muy improbable y el oxígeno singlete en fase gaseosa tiene un tiempo de vida 

extremadamente largo (72 min)
 63

, sin embargo la interacción con solventes reduce el tiempo 

de vida a microsegundos o incluso nanosegundos (ver Figura I- 7). 

 

Figura I- 7 tiempo de vida del O2 (
1
g) en diferentes solventes

64
 

Química del oxígeno singlete 

Debido a que el O2(
1
g) es una molécula en un estado electrónicamente excitado, resulta 

muy inestable respecto de su estado fundamental. Consecuentemente, una vez generada puede 

sufrir distintos procesos espontáneos tendientes a desactivarlo. Dicha desactivación puede 

ocurrir por diferentes vías: 
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Desactivación no radiativa por interacción 

con el solvente 

O2(
1
g)  O2(

3
g

-
) + calor kd 

Desactivación radiativa O2(
1
g) O2(

3
g

-
) + hν kdr 

Desactivación reactiva por una molécula 

desactivante  

Q + O2(
1
g)  Q-O2 kr 

Desactivación física por una molécula 

desactivante 

Q + O2(
1
g)  Q + O2(

3
g

-
) kq 

El proceso de desactivación no radiativa del O2 (
1
g) (kd) involucra la transferencia de 

energía electrónica a los niveles vibracionales del solvente
65

. Algunas características del 

solvente que influyen en el tiempo de vida, son el número de enlaces C-H y O-H, como 

también la presencia de átomos de halógeno y deuterio
66

. 

El proceso de desactivación radiativa del O2 (
1
g) (kdr) ocurre cuando el mismo decae a su 

estado fundamental emitiendo radiación fosforescente de 1270 nm. El valor de esta constante 

de velocidad es fuertemente influenciada por el medio. En solución es aproximadamente 800 

veces mayor que en fase gas, debido a que las interacciones del O2 (
1
g) con el solvente 

definen el rendimiento cuántico de fosforescencia
67

. 

Los procesos de desactivación por moléculas del medio pueden ser: físico (kq) o químico 

(kr). La desactivación física de O2(
1
g) ocurre principalmente por mecanismos de 

transferencia de energía, moléculas que presentan varios dobles enlaces conjugados como 

polienos de cadena larga, quinonas, colorantes y complejos de metales de transición son 

algunos ejemplos en donde se dan este tipo de desactivación
68

. 

La desactivación reactiva del oxígeno singlete, como su nombre lo indica,  hace referencia 

a su reacción química con una gran variedad de moléculas orgánicas donde el O2 (
1
g) se 

comporta como un electrófilo, dando lugar a la formación  de productos oxidados, en la 

Figura I- 8 se muestran todas las reacciones que pueden ocurrir en presencia de O2 (
1
g).  
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Ciclo adición 1,4 en Dienos 

 

 

 

Ciclo adición 1,2 

 

 

 

Reacción eno 

 

 

Oxigenación 

 

Figura I- 8: Distintos tipos de reacciones químicas del oxígeno singlete. 

 

Generación del oxígeno singlete 

Existen diferentes mecanismos de producción de esta especie que incluyen la 

generación química y fotoquímica. A continuación se presenta una breve descripción de 

algunos métodos; luego, con más detalle se describirá el método fotosensibilizado ya que es el 

que se utilizó en este Trabajo de Tesis. 

 

Generación química 

 Por descomposición de H2O2 en presencia de hipoclorito de sodio o hipobromito de 

sodio: 
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H2O2 + NaClO  → O2(
1
∆g) + H2O + NaCl  

 

Concretamente, el O2 (
1
∆g) se forma a partir del anión peróxido de cloro (ClOO

-
) que es 

un intermediario en la reacción anterior. Esta reacción tuvo un rol importante en la historia de 

la química de O2 (
1
∆g) debido a que este sistema fue la evidencia definitiva de la participación 

de O2 (
1
∆g) en reacciones de fotooxigenación sensibilizadas. 

 

 Por descomposición de endoperóxidos: Ciertos hidrocarburos aromáticos, 

especialmente los poliacenos lineales, reaccionan con O2 (
3
g

-
) vía fotooxigenación 

sensibilizada para producir endoperóxidos, los cuales por calentamiento se disocian y 

regeneran el hidrocarburo de partida y O2 (
1
∆g).  

 

   

R

R

O O

R

R

O

R

R

80   C

+

luz

O  (    )
2

2

1

o

g

 
 

La estabilidad térmica de los endoperóxidos depende de la estructura del hidrocarburo 

aromático. Ciertos endoperóxidos son relativamente estables a temperatura ambiente (1,4-

dimetil naftaleno, 1,4,5-trimetil naftaleno, 9,10-dimetil antraceno). Los endoperóxidos 

generalmente se preparan a bajas temperaturas y luego se descomponen por calentamiento. 

 

Generación fotoquímica 

1. La fotólisis de O3 a 254 nm conduce a la generación de O2(
1
∆g ) y O2(

1
g

+
) en fase gaseosa 

a través de la siguiente reacción:  

 

O3 + h → O2(
1
∆g) + O2(

1
g

+
)                   I-1 



35 

 

2. El O2(
1
∆g) también puede generarse en un reactor químico por una reacción entre cloro 

gaseoso y una solución de peróxido de hidrógeno, donde cerca del 100% del oxígeno 

producido es O2(
1
∆g)

69
.  

 

3. Uno de los métodos más comúnmente empleado en la generación de O2(
1
∆g) es el de 

fotosensibilización y en él se basan muchas de las experiencias de este trabajo de tesis. Esto 

se detallará en la Sección I-3 de este Capítulo. 

 

I-2.1.2 Radical hidroxilo (OH●) 

De las especies oxidantes que existen en la naturaleza, el  radical hidroxilo es uno de los 

más reactivos (ver Figura I- 9). Se caracteriza por poseer constantes de velocidad de reacción 

bimolecular del orden (10
8
-10

11 
M

-1
s

-1
) y reactividad no selectiva

70
. Estas características le 

dan  particular interés, a pesar de su baja concentración de estado estacionario (10
-17

- 10
-15

 M) 

es uno de los radicales libres que más contribuye en la autolimpieza de aguas naturales debido 

a su alta reactividad con la mayoría de los sustratos orgánicos
 71

. 

 

Figura I- 9: Potenciales de oxidación de las especies más relevantes de la naturaleza.  
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Con las moléculas orgánicas, el OH
●
 se comporta como electrófilo siendo capaz de 

adicionarse a dobles enlaces y de abstraer H del enlace C-H. Se ha encontrado que participa 

en procesos de fotodegradación de contaminantes medioambientales como los pesticidas
72,73,74

 

Reacciones de abstracción de H 

En las reacciones de OH
●
 con alcoholes, el hidrógeno al átomo de oxígeno es más fácil 

de abstraer que los de las posiciones y . Para H en o , la reactividad relativa aumenta 

según el carbono al que está unido el H sea primario < secundario < terciario reflejando las 

diferencias en las energías de disociación de los enlaces C-H. 

La abstracción es también rápida para un hidrógeno al nitrógeno de una amida
75

. Es más 

lenta para enlaces C-H próximos a grupos aceptores de electrones como el C-Cl o el 

carbonilo
75

. Los productos finales de las reacciones de abstracción dependen de las 

velocidades relativas de oxidación, reducción o dimerización de los radicales intermediarios. 

Reacciones de adición 

La adición de OH
●
 a los dobles enlaces aromáticos y alifáticos es muy rápida, con 

constantes de velocidad del orden de 10
9
 o 10

10
 M

-1
 s

-1
.
76

 

El radical OH
●
 reacciona con los bencenos sustituidos predominantemente por adición 

al anillo aromático aún cuando haya cadenas laterales con H reactivos, formando radicales 

hidroxi-ciclohexadienilos sustituidos
76

. Debido a la naturaleza polar del OH
●
, el patrón de 

adición en las distintas posiciones del anillo depende del carácter aceptor o donor de 

electrones de los sustituyentes. En la mayoría de los casos es difícil determinar la distribución 

de los radicales isómeros, ya que sus propiedades químicas y físicas difieren muy poco entre 

sí y sus tiempos de vida son cortos
76

. 

I-2.1.3 Anión radical Superóxido (O2
 -) y Radical Hidroperóxilo (HO2

) 

El anión radical superóxido (O2
-

) es la forma reducida del oxígeno fundamental 

(O2(
3
Σg

-
)), con una reactividad relativamente baja debido a la estabilización por resonancia. 

En aguas naturales su concentración está en el rango de 10
-9

-10
-12

 M
77

, es relativamente 
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inestable en medio acuoso y, como resultado de su electrón desapareado en el orbital *, es 

más reactivo que el (O2(
3
Σg

-
)). 

Con respecto a sus propiedades ácido-base, es la base conjugada de radical 

hidroperoxilo (HO2

), debido a su bajo pKa (4,69) el radical hidroperóxilo a pH fisiológico, se 

disocia en anión radical superóxido. El O2
-

 puede actuar como oxidante o reductor y la 

reacción de dismutación es un ejemplo de esta doble acción (Reacción I-2)
78

, no obstante a 

ello, biológicamente se comporta como agente reductor. 

2 O2
-

 + 2H
+
  H2O2 + O2                                  I-2 

 

Reactividad de O2
-

 

La reactividad del O2
- 

hacia una gran variedad de compuestos orgánicos e inorgánicos 

no radicalarios es limitada debido a su bajo potencial de reducción [E
0
(O2

-
 /H2O2) = 0,89 

VNHE]. A continuación se mencionan algunas reacciones más comunes donde participan las 

especies O2
- 

y HO2

. 

Protonación  

Como se mencionó, el O2
- 

puede reaccionar con un protón o con un donor de protón 

para formar HO2
 

(Reacción I-3). Varios compuestos orgánicos (alcoholes, ácidos 

carboxílicos, fenoles hidrocarburos) e inorgánicos (H2O, ácidos) pueden participar de esta 

reacción como donores de protones.  

O2
-

 + H
+
  HO2


 I-3 

O2
-

 + HX HO2
 
+ X

-
 I-4 

 

Sustitución nucleofílica  

El O2
-

 también puede reaccionar con halogenuros de alquilo, sulfonatos y fosfatos a 

través del siguiente tipo de reacción
79

: 
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O2
-

 + AX AO2
 
+ X

-
    I-5 

Mientras que ésteres, halogenuros de acilo y anhídridos de acilo reaccionan con O2
-

 por 

reacciones como: 

O2
-

 + RCOX RC(O)O2
 
+ X

-
       I-6 

 

Transferencia de electrones 

El anión radical O2
-

 puede reducir diversos compuestos orgánicos e inorgánicos 

(quinonas, complejos cuprosos, complejos ferrosos, dióxido de azufre, entre otros) a través de 

mecanismos de transferencia de electrones
79

: 

O2
-

 + Q   ⇌ O2 + Q
-

      I-7 

 

I-2.1.4 Peróxido de Hidrógeno (H2O2) 

No es un radical libre debido a que no posee electrones desapareados. Cualquier peróxido 

formado a pH fisiológico se protona rápidamente para formar peróxido de hidrógeno (H2O2) 

debido a que su pKa es muy alto con un valor de 11,62. Es un componente importante en las 

aguas naturales debido a su participación en procesos redox, biológicos y de gran utilidad para 

la degradación in-situ de contaminantes
80,81,82

. Su concentración en aguas naturales está en el 

rango de 10
-11

-10
-7

 M, con un tiempo de vida elevado de 10 horas aproximadamente a pH 7 y 

una capacidad oxidante [E
0
(H2O2/H2O) = 1,78 VNHE] mayor que el O2

-
 pero menor que el 

O2(
1
Δg) y el OH

●
. 

I-3 PROCESOS QUÍMICOS PARA LA DEGRADACIÓN DE CONTAMINANTES 

I-3.1 FOTODEGRADACIÓN SENSIBILIZADA 

 

Dado que los contaminantes (Q) estudiados en esta tesis son transparentes a la radiación 

del espectro visible, es de fundamental importancia tener en cuenta la posibilidad de 

reacciones fotosensibilizadas por colorantes naturales o artificiales en medio homogéneo
83

. 
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En las aguas y suelos naturales, existen sustancias coloreadas, naturales o artificialmente 

incorporadas al medio, que aun en bajísimas concentraciones son capaces de absorber la luz 

solar y generar el proceso, que en fotoquímica, se conoce como reacción fotosensibilizada. 

Este consiste en la absorción de luz por la sustancia coloreada denominada fotosensibilizador 

(o simplemente sensibilizador (S))
84

, y la generación de estados electrónicamente excitados 

singlete (
1
S

*
) y/o triplete (

3
S

*
)  que son especies transitorias reactivas por sí mismas o 

producirán, por interacción con oxígeno disuelto, especies oxigenadas reactivas. Si la reacción 

fotosensibilizada opera efectivamente, el resultado será la modificación química del Q. 

Es importante considerar que la fotooxidación sensibilizada de un Q puede ser el resultado 

de mecanismos diferentes. Las dos clases de foto-oxidaciones más importantes han sido 

designadas como Tipo I y Tipo II (Figura I- 10). En la de Tipo I, el 
3
S

*
 interacciona 

directamente con el sustrato resultando generalmente en la transferencia de un H
+
 o de un 

electrón, dando lugar a especies radicalarias. Estas últimas pueden reaccionar a su vez con 

oxígeno para generar productos oxidados. En las reacciones de Tipo II está involucrada la 

interacción directa del 
3
S

*
 con el oxígeno molecular, que por transferencia de energía forma 

O2(
1
Δg), el cual interacciona con Q. En el caso de algunos Q la fotooxidación puede 

producirse por ambos mecanismos. También, en ciertos casos cuando interacciona el 
3
S

*
 con 

el oxígeno se puede generar O2
-

, el cual es un buen agente oxidante; por lo que empleando 

determinados sensibilizadores, como es el caso de la riboflavina, el mecanismo de oxidación 

vía O2
- 

puede operar en conjunto con la fotooxidación de tipo II (con participación de 

O2(
1
Δg))

85
.  
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Figura I- 10: Mecanismos de reacción de Tipo I y Tipo II. 

Metodología para discernir entre reacciones Tipo I y Tipo II 

Existen diferentes alternativas para determinar, en una fotooxidación sensibilizada, la 

participación de los diferentes mecanismos en el proceso de degradación. Por ejemplo, la 

fotooxidación de un Q mediada por O2(
1
Δg) puede inhibirse agregando compuestos capaces de 

desactivar específicamente a esta ERO. Entre los más empleados se encuentran 

trietilendiamina, el -caroteno y la Azida de sodio (NaN3), esta última fue el compuesto de 

elección en el presente trabajo. Por otra parte, si se quiere confirmar la participación del O2
-

 

en la reacción, se incorpora al medio la enzima superóxido dismutasa (SOD) que cataliza la 

descomposición de esta especie inhibiendo su capacidad de oxidación en el proceso. 

Una alternativa para discriminar la participación individual o conjunta de los mecanismos 

de fotooxidación de Tipo I y de Tipo II es determinar el efecto de la concentración de oxígeno 

sobre la velocidad de oxidación, debido a la competencia que existe entre el oxígeno y el Q 

por los estados excitados del sensibilizador. En algunas experiencias se desplaza totalmente al 

oxígeno con argón, de esta manera, mecanismo tipo I no ocurre. Sin embargo, la estrategia 

antes mencionada juega un rol secundario si se cuenta en el laboratorio con un sistema para la 

detección de la fosforescencia del O2(
1
Δg) en el infrarrojo cercano (TRPD). 

El método utilizado con mayor frecuencia para producir O2(
1
Δg) en el laboratorio es la 

fotosensibilización, ya sea en sistemas que emplean luz pulsada o continua. Este mecanismo 

corresponde a la interacción del sensibilizador electrónicamente excitado en sus estados 
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singlete o triplete con el oxígeno. La formación de O2(
1
Δg) vía el 

1
S* involucra una 

transferencia de energía desde 
1
S* al O2(

3
g

-
) y este proceso compite con el cruce entre 

sistemas (
1
S*

3
S*) inducido por el oxígeno molecular. La eficiencia en la formación de 

O2(
1
Δg) a partir del 

1
S* depende de que la diferencia de energía entre el 

1
S*y el 

3
S* sea igual 

o mayor que 7880 cm
-1 

(22,5 Kcal/mol), que es la energía correspondiente a la excitación de 

O2(
3
g

-
) para formar O2(

1
Δg)

86
. En la mayoría de los compuestos utilizados como 

sensibilizadores, la diferencia de energía singlete-triplete es menor a la necesaria para formar 

O2(
1
Δg), sumado a esto, los procesos de conversión interna son de muy corta duración, por lo 

que el proceso bimolecular (colisional) del estado singlete con el O2(
3
g

-
) se ve desfavorecido. 

Por estas razones la formación de O2(
1
Δg) ocurre en la mayoría de los casos a partir del 

triplete del sensibilizador
87

. 

I-3.1.1 Fotosensibilizador Rosa de Bengala (RB) 

Es un colorante artificial xanténico. Su estructura química es la de un dianión de 3,4,5,6-

tetracloro-2´,4´,5´,7´-tetraiodo fluoresceína, sal di sódica (Figura I- 11)
88

 y es uno de los 

colorantes más utilizados para la generación de oxígeno singlete.  

 

Figura I- 11: Estructura química de la sal disódica del colorante rosa de bengala 

(RB). 
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En la Figura I- 12 se observa el espectros de absorción de RB en H2O, el mismo presenta 

absorción en el espectro UV-Vis y con dos máximos distinguibles en el visible, el primero 

situado a 516 nm y el segundo a 551 nm.  
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Figura I- 12: Espectro de absorción del RB en agua  

 

El RB resulta ser un excelente sensibilizador, ya que al absorber luz visible genera 

estados electrónicamente excitados singlete (
1
RB*) y triplete (

3
RB*) (procesos I y II, Figura I-

13), dando lugar a la especie O2(
1
g) a través de una reacción de transferencia de energía 

desde el 
3
RB* al O2(

3
g

-
) (proceso IV, Figura I- 13)

89
. El rendimiento cuántico de producción 

de O2(
1
g) de este colorante en agua tiene un valor de 0,75

89
. 

Al estar presente un Q, puede ser que el RB en el estado excitado triplete interaccione 

con Q dando como producto los iones radicales (proceso III). Además Q puede interaccionar 

con el O2(
1
g), dicha interacción puede ser química (proceso V) y/o física (Proceso VI). 
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Figura I- 13: Esquema típico para los procesos fotosensibilizados por rosa de 

bengala (RB). 

 

I-3.1.2 Fotosensibilizador Riboflavina (Rf)  

Es un pigmento de color amarillo, el cual es una vitamina perteneciente al complejo B, 

hidrosoluble y está constituida por un anillo de isoaloxacina dimetilado al que se une el 

ribitol, un alcohol derivado de la ribosa. Los tres anillos forman la isoaloxacina y el ribitol es 

la cadena de cinco carbonos en la parte inferior (Figura I- 14)
90

.  

 

Figura I- 14: Estructura molecular de la riboflavina (Rf) 

 

Es el componente principal de los cofactores FAD y FMN, por ende, es requerida por 

todas las flavo proteínas así como para una amplia variedad de procesos celulares. Como otras 

vitaminas del complejo B, juega un papel importante en el metabolismo energético y es 

requerida en el metabolismo de grasas, carbohidratos y proteínas
91

. Por esta razón se 
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encuentra de manera natural en una amplia variedad de productos vegetales, cárnicos y 

lácteos.  

En la Figura I- 15 se observa el espectro de absorción de Rf en H2O, el mismo presenta 

absorción en el espectro UV-Vis y  con 4 máximos distinguibles, tres en la zona UV y uno en 

la zona visible a 445 nm.  
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Figura I- 15: Espectro de absorción de Rf en H2O 

 

En la Figura I- 16 se muestra un esquema cinético que representa a un típico proceso de 

fotooxidación sensibilizada mediante Rf en presencia de oxígeno.  

En la Figura I-16 se muestra un esquema típico de un procesos fotosensibilizado por Rf, 

en el cuándo Rf absorbe luz visible genera sus estados electrónicos excitados 
1
Rf

*
 y 

3
Rf

*
 de 

acuerdo a los procesos (1) y (4), desde los cuales puede interaccionar de manera directa con Q 

(procesos (3), (5) y (9)) o bien, en presencia de oxígeno disuelto (O2(
3
Σg

-
)) da lugar a la 

formación de EROs, O2(
1
Δg) y O2

־●
 (procesos (8) y (10)) con rendimientos cuánticos en agua 

de 0,47 y 0,009 respectivamente
92

. Además, mediante reacciones secundarias se puede 

generar H2O2 (proceso (20)) u OH
●
 (proceso (22)), que a su vez actúen pueden reaccionar con 

el propio Q (procesos (21) y (23)). En base a dicho esquema, y en medida que los resultados 
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experimentales lo permitan, se interpretarán y discutirán todos los resultados  cinético-

mecanísticos del presente Trabajo de Tesis 

 

Figura I- 16: Esquema típico para los procesos fotosensibilizados por Riboflavina (Rf). 

 

I-3.2 PROCESOS DE OXIDACION AVANZADA (POAs) 

Los POAs, como ya se mencionó, son procesos alternativos para el tratamiento de 

aguas/aguas residuales, los cuales son capaces de degradar compuestos orgánicos o 

mineralizarlos a CO2, H2O e iones inorgánicos
93

. El proceso consiste en una oxidación 

química en condiciones suaves de presión y temperatura hasta la mineralización completa de 

contaminantes. El agente oxidante es una especie radical denominada radical hidroxilo (OH
●
) 

que: con una elevadísima capacidad oxidante, tiempos de reacción muy cortos y reactividad 

no selectiva
 
posee una alta eficiencia en la eliminación de contaminantes

94
. En la Figura I- 17 
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se muestra una clasificación de los POAs utilizados para el tratamiento de contaminantes 

basada en las diferentes tecnologías utilizadas para generar el radical OH
●95

. 

 

Figura I- 17: Procesos de oxidación avanzados (POAs) utilizados para el 

tratamiento de contaminantes. 

A continuación se describirán los POAs utilizados en esta tesis, los cuales son:  

 Fenton. 

 Foto-Fenton. 

 Fotocatálisis Heterogénea. 

I-2.2.1 Fenton 

El proceso de Fenton (Fe(II)/H2O2) en medio homogéneo data de 1894, cuando Henry J. 

Fenton demostró que el peróxido de hidrógeno podía ser activado en presencia de sales de 

Fe
2+

 para oxidar ácido tartárico a pH ácidos. La adición de sales de Fe
2+

 en medio ácido 

promueve la descomposición catalítica del H2O2 generando radicales HO
●
 en dicho proceso, 
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los cuales son capaces de oxidar la materia orgánica
96

. El hierro, además de actuar como 

catalizador no es caro, es seguro y no contamina el medioambiente. 

Se han realizado estudios sobre el mecanismo de oxidación reactivo de Fenton durante 

más de cien años para dar lugar a lo que actualmente se conoce como la reacción en cadena 

“clásica” o “vía radicales libres
96

 que se describe a continuación: 

Fe
2+ 

+
 
H2O2   Fe

3+
 + OH

-
 + OH

●
           k1 = 70 M

-1
 s

-1                                            
 (I-8)  

Fe
3+ 

+
 
H2O2   Fe-OOH

2+
 + H

+
          k2 = 0,01 M

-1
 s

-1
                                (I-9)  

Fe-OOH
2+  

   HO2
●  

+ Fe
2+      

                                                                        (I-10) 

Fe
2+  

+ HO2
●  
 Fe

3+
 + HO2

-
                   k3 = 1,3x10

6
 M

-1
 s

-1
, pH = 3            (I-11) 

    Fe
3+ 

+ HO2
●
    Fe

2+  
+ O2  + H

+             
k4 = 1,2x10

6
 M

-1
 s

-1
                          (I-12) 

    OH
●
 + H2O2  H2O + HO2

●
           k5 = 3,3x10

7
 M

-1
 s

-1
                          (I-13) 

OH
●
 + Fe

2+
  Fe

3+
 + OH

-
                      k6 = 3,2x10

8
 M

-1
 s

-1
                          (I-14) 

La reacción de iniciación del proceso Fenton se observa en la ecuación (I-8). En 

ausencia de materia orgánica o altas concentraciones de Fe
2+

, los radicales OH
●
 formados 

pueden oxidar iones ferroso a iones férrico según la ecuación (I-14). Los iones férricos 

también pueden descomponer catalíticamente el H2O2 y formar iones ferrosos y radicales 

(ecuaciones (I-9), (I-10), (I-11) y (I-12)). 

Teniendo en cuenta el mecanismo oxidativo del proceso Fenton, se puede ver que el 

hierro actúa como un catalizador. Sin embargo, como la reducción de Fe
3+

 con H2O2 es por lo 

general mucho más lenta que la oxidación de Fe
2+

, en solución, el hierro se encuentra 

mayoritariamente como Fe
3+

.  

Según la ecuación (I-13) el H2O2 también puede actuar como consumidor de radicales 

OH
●
 formando radicales hidroperóxido (HO2

●
), esta especie tiene un menor potencial de 

reducción estándar (E0 = 1,2 V) en comparación al radical OH
●
 y su formación se da en 

presencia de exceso de oxígeno (O2). 

También, el radical OH
●
 puede oxidar otras especies (Q) presentes en la disolución

97
: 
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OH
● 

+ QH  Q
●
 + H2O  productos                                              (I-15) 

La reacción de Fenton es inhibida en diferentes grados según sea el contenido de 

iones inorgánicos presentes en el medio. Estos iones pueden ser fosfato, sulfato, 

organosulfato, fluoruro, bromuro o cloruro, los cuales pueden estar presentes inicialmente 

en las aguas o formando parte de algún compuesto para la degradación. La inhibición 

consiste en la precipitación del hierro, el atrapamiento del HO
●
 o formación de complejos 

reactivos con Fe
3+

. Los iones nitrato y fosfato no forman complejos con Fe
3+

 o Fe
2+

 

de manera considerable y reaccionan poco con los HO
●
. La formación de complejos poco 

solubles de Fe
3+

 y fosfato se originan en soluciones neutras o escasamente ácidas
98

. 

Iones sulfato y fluoruro inhiben la reacción de Fenton produciendo un atrapamiento del 

radical HO
●
 
99

, además forman un complejo soluble con el hierro que reduce su reactividad. 

Para el caso de los iones Cl
-
 la inhibición es notoria a concentraciones mayores a 0,01 M de 

Cl
-
.
98

 

I-3.2.2 Proceso Foto-Fenton (Fe2+/H2O2/UV) 

Se ha observado que la velocidad de degradación de los contaminantes orgánicos se 

ve considerablemente aumentada cuando la reacción de Fenton se combina con la radiación 

UV-Visible, esto se debe a la regeneración continua del Fe
2+

 como consecuencia del 

mecanismo de fotorreducción del Fe
3+

 y la generación adicional de nuevos radicales HO
●
 

(reacción (I-16)). En solución acida, el Fe
3+ 

forma complejos mono y dihidroxilados como se 

muestra en la Figura I- 18, dichos complejos son capaces de absorber radiación UV (Figura I- 

19)  y fotorreducirse para dar lugar a radicales HO
●
 y regenerar el Fe

2+
 (reacción (I-16)). Este 

proceso, conjuntamente con las reacciones (I-8) a (I-14), se conoce como Foto-Fenton
100

. 

 

   Fe(OH)
2+

 + h (<400 nm)  Fe
2+

 + OH
●    

                                             (I-16) 
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Figura I- 18: Complejos de Fe
3+

 en función del pH. ([Fe
3+

]TOT = 1x10
-3

 M, T= 25° 

C). Adaptado de Loures C, et au
100

. 

 

 

Figura I- 19 Espectro de absorción UV-Visible de complejos de Fe
3+

 en solución 

acuosa. Fe
3+

 corresponde al complejo hexaaquohierro(III) [Fe(H2O)6]
3+

. Adaptado de 

Loures C.
100

 

 

Proceso foto-Fenton asistida con oxalato 

El H2O2 y los hidroxi-complejos de hierro poseen relativamente bajos coeficientes de 

extinción molar, por lo tanto sólo se aprovecha una pequeña parte del espectro solar 
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(alrededor del 5% de la radiación solar). Con el fin de aumentar la eficiencia del sistema Foto-

Fenton, se pueden utilizar otros reactivos que, en combinación con el hierro, ayuden a 

aumentar la cantidad de radicales OH
●
 en solución, como es el caso de los ácidos 

carboxílicos
101,102

. El Fe
3+

 puede formar complejos estables que exhiben bandas de 

transferencia de carga del ligando al metal (TCLM) en el espectro UV-Visible dándole una 

fotorreactividad mayor que el Fe(OH)
2+

 y generan Fe
2+

 por irradiación (reacción (I-17)
103

. 

Fe(III)(O2CQ)
2+

 + h  Fe
2+

 + Q
●
 + CO2                                                    (I-17) 

En el caso de que el ácido carboxílico sea ácido oxálico, la unión con el hierro 

acaba generando complejos de ferrioxalato, que presentan gran absorbancia en el UV-A 

aumentando la banda de absorción hasta la fracción visible (cercana a los 500 nm)
103

 

(Figura I- 20). 

Las principales especies fotoactivas formadas, al combinarse Fe
2+

 con oxalato, son 

hidroxohierro (III) Fe(OH)
2+

, monooxalatoferrato (III) Fe(C2O4)
+
, dioxalatoferrato (III) 

Fe(C2O4)
2-

, y trioxalatoferrato (III) Fe(C2O4)3
3-

. En sistemas en los que se emplean bajas 

concentración de ácido oxálico, las especies Fe(OH)
2+

 y Fe(C2O4)
+
 son las predominantes 

mientras que para elevadas concentraciones del ácido las especies más activas son Fe(C2O4)
2-

 

y Fe(C2O4)3
3-

 
104

. La formación de Fe(C2O4)3
3-

, amplia el rango de trabajo en cuanto a pH y 

uso de radiación hacia longitudes de onda próximas a los 500 nm, el ℇ a 436 nm es de 22 ± 2 

Lmol
-1

cm
-1

 
104

, esto último se debe principalmente a que posee una absorbancia mayor que los 

hidroxocomplejos y un rendimiento cuántico de 1,24 para el proceso global en un rango entre 

270 –365 nm, el cual mucho es mayor que el correspondiente a la ecuación I-16 (0,017 a 360 

nm y 0,14 a 313 nm). 
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Figura I- 20: Espectro de absorción de complejos de hierro y oxalato en solución 

acuosa (a) Fe (III)-oxalato: (1) Fe
III

 (C2O4)
+
, (2) Fe

III
 (C2O4)

2-
, y (3) Fe

III
 (C2O4)3

3-
. (b) Fe 

(II)-oxalato: Fe
II

 (C2O4) y (2) Fe
II

 (C2O4)2
2-

. 

Las reacciones que se producen y se acoplan a la reacción de Fenton son
105

: 

 

Fe(C2O4) + H2O2  Fe(C2O4)
+
 + OH

●
 + OH

-
                               (I-18) 

Fe(C2O4)3
3-

 + h  Fe
2+

 + 2 C2O4
2-

 + C2O4
●-

                               (I-19) 

C2O4
●-

  CO2
●- 

+ CO2                                                (I-20) 

CO2
●- 

+ O2    CO2 + O2
●-                                                

(I-21) 

CO2
●-

 + Fe(C2O4)3
3-

  Fe
2+

 +  CO2 + 3 C2O4
2-                             

(I-22) 
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El uso de ferrioxalato en el proceso de Foto-Fenton es más eficiente para la degradación 

de contaminantes ya que se regenera el Fe
2+

 (reacciones I-19 y I-22) y  se produce mayor 

cantidad de especies radicalarias para la degradación de contaminantes orgánicos, ecuaciones 

(I-23) y (I-24). 

    OH
●
 + Q  P                                                                          (I-23) 

    C2O4
●-

 + Q  P                                                                       (I-24) 

I-3.2.3 Fotocatálisis Heterogénea 

Dentro de los POAs hay técnicas que utilizan sustancias sólidas (semiconductores) que 

generan especies altamente oxidantes tales como OH
● 

y O2
●-

. El semiconductor actúa como 

un fotocatalizador para las reacciones fotoquímicas inducidas por luz debido a su estructura 

electrónica única, caracterizada por una banda de valencia (BV) y una banda de conducción 

(BC). Cuando un semiconductor es excitado por luz con energía suficiente como para que un 

electrón de la BV sea promovido a la BC, genera un estado de separación de cargas conocido 

generalmente como "par electrón-hueco". La energía necesaria para producir este estado de 

separación de cargas se denomina “band gap”. Para que un semiconductor sea eficiente como 

fotocatalizador debe poseer un band gap adecuado para permitir la formación de especies 

reactivas de oxígeno. Muchos semiconductores tales como TiO2, ZnO, CdS, GaP, WO3, y 

NiO
 
han sido estudiados para evaluar su actividad fotocatalítica

106,107
. 

Uno de los semiconductores más estudiados para procesos fotocatalíticos es el TiO2, el 

cual está presente en la naturaleza en tres formas cristalinas: anatasa (tetragonal centrada en el 

cuerpo, a = b= 3,782 Å, c = 9,502 Å), rutilo (tetragonal simple, a = b= 4,584 Å, c = 2,953 Å), y 

brookita (ortorrómbico, a = b= 5,436 Å, c = 5,135 Å)
108

. Sus estructuras cristalográficas se 

pueden observar en la Figura I- 21. 
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Figura I- 21: Estructuras cristalinas del TiO2 

 

El TiO2 es uno de los semiconductores más utilizados debido a su atoxicidad, 

insolubilidad en agua, hidrofilicidad, bajo costo, estabilidad contra fotocorrosión y su band 

gap adecuado para la generación de EROs
109

. Por otra parte, el TiO2 puede estar soportado 

sobre diversos sustratos tales como vidrio, fibras, acero inoxidable, materiales inorgánicos, 

arena y carbón activado permitiendo así su manipulación y su reutilización continua. 

Una de las formulaciones de TiO2 más utilizadas en la degradación de contaminantes es la 

Degussa P-25 que contiene alrededor de 85% de rutilo y 15% de anatasa y posee una buena 

actividad fotocatalítica. Además, posee un área superficial específica de 50 ± 15 m
2
g

-1
 y un 

diámetro medio de partícula de 25 nm
110

.  

La principal desventaja de utilizar el TiO2 para fotocatálisis es que posee un band gap 

de ∼ 3.2 eV para anatasa y ∼3.0 eV para rutilo, lo que significa que para generar el estado de 

separación de cargas por luz requiere una longitud de onda de excitación que cae en la región 

UV ( < 400 nm). Dado que solo menos del 5% del flujo solar incidente en la superficie de la 

tierra posee estas características, la luz solar natural es muy poco aprovechada por este 

material. El proceso puede mejorarse extendiendo la respuesta del TiO2 a la región visible. 

Numerosas estrategias como el acoplamiento con otro semiconductor, dopaje con iones 
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metálicos y no metálicos, sensibilización de la superficie por medio de colorantes orgánicos, 

fluoración de la superficie y deposición de metales nobles han sido utilizadas para extender la 

respuesta del TiO2 a la región visible del espectro electromagnético y así poder mejorar su 

poder fotocatalítico
111,112,107

.  

Mecanismo de fotocatálisis 

Como se mencionó anteriormente, las propiedades ópticas del TiO2 le otorgan al mismo 

un gran potencial para diversas aplicaciones. El tipo de radiación que se utilice para la 

excitación del mismo es trascendental para el mecanismo de fotocatálisis. 

La excitación del TiO2 por radiación puede tener lugar de dos formas
113

:  

 Por excitación con luz UV: directamente el semiconductor absorbe los fotones y 

produce el par electrón-hueco que desencadena las reacciones necesarias para la 

fotocatálisis. Corresponde al caso más general y de mayor aplicabilidad en 

fotocatálisis heterogénea.  

 

 Por excitación con luz visible: moléculas adsorbidas en la superficie del catalizador 

(colorantes) son las encargadas de absorber la radiación y luego le inyectan cargas 

(electrones) al TiO2. Estos mecanismos son conocidos como procesos 

fotosensibilizados.  

Para el caso de la excitación directa, los procesos químicos que suceden cuando una 

partícula de TiO2 se irradia con radiación UV se muestran en la Figura I- 22. Para que el 

proceso ocurra la energía debe ser mayor o igual a la diferencia de energía entre la banda de 

conducción y la banda de valencia (3,2 eV para el TiO2 anatasa): 

 

 

 

 



55 

 

 

Figura I- 22: Mecanismo 

fotocatalítico de TiO2 bajo irradiación UV. 

  

TiO2 + hv → TiO2 (e
-
bc + h

+
bv)       I-25 

TiO2 (e
-
bc + h

+
bv)→ TiO2 + Calor I-26 

  TiO2 (e
-
bc) + O2 → O2

•-
 I-27 

O2
●-

 + H
+
 → HO2

●
 I-28 

HO2
●
→→→ OH

●
  I-29 

 TiO2 (h
+

bv)  + OH
-
 → OH

●
 I-30 

 TiO2 (h
+

bv) + H2O → H
+
 + OH

●
 I-31 

 

En estas condiciones, un electrón de la banda de valencia migra hacia la banda de 

conducción generando un par electrón-hueco (reacción I-25); los huecos generados (TiO2 

(h
+

bv)) que no se recombinan (reacción I-26) alcanzan la superficie del TiO2 y reaccionan con 

los grupos oxhidrilo o agua adsorbidos en la superficie del fotocatalizador para formar 

radicales OH
●
 (reacciones I-30 y I-31)

114
. 

En sistemas aireados, los electrones en la BC generan especies oxidantes tales como O2
•-
 a 

partir del O2 y OH
●
 (reacciones I-27 a I-29)

113
. 

Para el caso de la excitación con luz visible, el uso de colorantes adsorbidos al TiO2 es un 

método conveniente para extender la fotorrespuesta de estos materiales hacia la región del 

espectro visible. Generalmente el colorante es adsorbido sobre la superficie de las partículas 

del semiconductor y al absorber luz visible alcanza estado(s) excitado(s) que son capaces de 

inyectar electrones en la banda de conducción del TiO2 (sensibilización)
115,116

. El mecanismo 

fotocatalítico de semiconductores sensibilizados por colorantes  orgánicos, irradiados con luz 

visible, es diferente del que utiliza luz UV (Figura I- 23), pero el destino de los electrones 

generados por irradiación visible es el mismo que los electrones generados bajo irradiación 

UV. 
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Figura I- 23: Mecanismo fotocatalítico de TiO2 sensibilizado 

por un colorante en presencia de luz visible. 

En este método, la sensibilización se refiere a la inyección de electrones desde el estado 

singlete o triplete excitado del colorante a la banda de conducción del TiO2 (reacción I-33) 

115,117
. De esta manera, el colorante se convierte en un catión radical donando un electrón al 

TiO2. Los electrones inyectados al TiO2 reaccionan con el O2 pre-adsorbido, para formar 

especies oxidantes tales como el O2
●-

 y el OH
● 

(reacción I-34 a I-36) que pueden producir 

fotooxidación de contaminantes (reacción I-37). 

Colorante + hv → Colorante*                      I-32 

Colorante* + TiO2   → Colorante 
+●

 + TiO2 (e
- 

bc)               I-33 

TiO2 (e
- 

bc) + O2 → O2
●-

               I-34 

H
+
 + O2

●-
    →   HO2

●
               I-35 

HO2
● 
→→→ OH

●
               I-36 

Q  + O2
●-  

ó OH
●   
→  Productos Oxidados               I-37 

Figura I- 24: Mecanismo de Fotooxidación general de Q en presencia del TiO2 

sensibilizado con un colorante 

Luego de la inyección del electrón, el colorante queda como un catión radical inestable 

que en la mayoría de los casos se descompone. Para evitar su consumición se utilizan especies 
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de sacrificio que se oxidan y regeneran el colorante (ver Figura I- 25) 
115,117

. Moléculas como 

el EDTA se utilizan comúnmente como reactivo de sacrificio para aumentar la eficiencia en el 

proceso de fotodegradación
118

 

 

Figura I- 25: Mecanismo fotocatalítico del sensibilizador (colorante) bajo luz 

visible, en presencia de una especie de sacrificio (EDTA) 

 

I-4 MEDIOS MICROHETEROGENEOS 

Los procesos de fotodegradación natural y artificial solamente están relacionados porque 

ambos se producen a partir de la luz y, en muchos casos, los mecanismos fotodegradativos 

incluyen intermediarios reactivos comunes. 

No obstante, el proceso natural es continuo, inexorable y comienza en el preciso momento 

en que el contaminante se ha esparcido en la naturaleza, mientras que el proceso artificial 

depende de una circunstancia que no siempre es posible satisfacer: el contaminante debe 

encontrarse acumulado, prisionero en un determinado medio, para ser sometido a la fotólisis 

artificial. La diferencia entre ambos caminos no es menor. 

Por otro lado, recientemente se han realizado numerosos estudios destinados al desarrollo 

de absorbentes de bajo costo basados en polímeros naturales. Entre estos, los polisacáridos 

como la quitina y el almidón, conjuntamente con sus derivados quitosano y ciclodextrina, 

merecen principal atención debido a su estructura, características físico-químicas, estabilidad 
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química y excelente selectividad hacia compuestos orgánicos y metales
119

. Además, es bien 

sabido que los polisacáridos son abundantes, renovables y biodegradables. Todo esto hace que 

la adsorción de contaminantes por polisacáridos y sus derivados pueda ser un procedimiento 

de bajo costo para la extracción y separación de compuestos tóxicos del agua y una 

herramienta útil para la protección del medioambiente. Dentro de este área hay que destacar la 

utilización de ciclodextrinas en la fotodegradación de contaminantes tales como derivados 

aromáticos
120

 e insecticidas
121

entre otros
122,123,124

. 

Una alternativa para estudiar la fotodegradación de los contaminantes seleccionados en 

este trabajo de tesis en medios que no contengan solventes orgánicos fue utilizar medios 

micro-heterogéneos. Para ello se utilizaron soluciones acuosas de beta ciclodextrina (-CD). 

I-4.1 CARACTERISTICAS GENERALES DE LAS CICLODEXTRINAS  

Las ciclodextrinas (CDs) son oligosacáridos cíclicos quirales que poseen cavidades de 

tamaño molecular. Son estructuras pre-organizadas poseen una forma definida de cuenco o 

canasta que se mantiene como tal gracias a una red intramolecular de puentes de hidrógeno. 

Las ciclodextrinas son los receptores más ampliamente usados en la química de inclusión 

huésped-receptor, con un amplio rango de aplicaciones
125

. En los últimos años están 

moléculas han despertado un particular interés en la industria farmacéutica ya que son capaces 

de transportar todo tipo de ingredientes activos y para la liberación controlada de drogas
126

.  

Las ciclodextrinas son compuestos semi-naturales, sintetizados a partir de almidón por 

una simple conversión enzimática. Como consecuencia, la tecnología empleada en su síntesis 

es económica a la vez que amigable con el medioambiente. Estas moléculas generalmente 

comprenden entre seis y ocho unidades de glucopiranosa ensambladas entre sí por uniones 

glucosídicas 1,4. Las tres estructuras más importantes son  y  ciclodextrina que constan 

de 6, 7 y 8 unidades de glucopiranosa respectivamente (Figura I- 26).  

La forma de las CDs se representa generalmente como un embudo cilíndrico (Figura I- 

27)
127

. Estas moléculas poseen un borde superior más ancho y uno inferior estrecho. El borde 

superior está formado por grupos hidroxilo secundarios mientras que el anillo inferior se 

constituye de hidroxilos primarios. Como resultado de la disposición de los grupos 

funcionales, la cavidad de las CDs es de características hidrofóbicas, mientras que el exterior 
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es hidrofílico, esto le confiere a estos compuestos la singular habilidad de formar complejos 

de inclusión con compuestos pocos solubles en agua. 

 

Figura I- 26: Estructura química de las tres ciclodextrinas más usadas en la 

industria 

 

Figura I- 27: Esquema tridimensional y dimensiones de las ciclodextrinas. 

Junto con las interacciones que tienen lugar en la formación de complejos de inclusión, los 

factores geométricos son cruciales para determinar la estabilidad de estos complejos. Los 

huéspedes que son muy pequeños atraviesan fácilmente la cavidad disminuyendo la 

-CD -CD -CD
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asociación. Por el contrario, los huéspedes de mayor tamaño que la cavidad, no pueden 

asociarse o bien, lo hacen solo en forma parcial. Usualmente forman complejos receptor-

huésped 1:1, aunque los complejos 1:2 y 2:2 son también posibles. En solución acuosa y en 

ausencia de huéspedes, la cavidad hidrofóbica es llenada con agua. 

Como resultado del acomplejamiento, las propiedades de la sustancia incluida tales como 

la solubilidad, reactividad química, pKa, difusión y propiedades espectrales pueden 

modificarse
121

. La formación de complejos en solución se ha estudiado principalmente 

empleando espectroscopía UV-visible, métodos conductimétricos, cromatográficos y 

calorimétricos
128

. 

I-4.2 FENTON Y FOTO-FENTON EN MEDIO MICRO-HETEROGÉNEO 

La aplicación en la degradación de contaminantes por el proceso Fenton en sistemas 

micro-heterogéneos utilizando CDs ya ha sido reportado por diferentes investigadores. El uso 

de las mismas produce un aumento en la eficiencia del proceso de degradación debido a la 

formación de un complejo ternario (contaminante/CDs/Fe
2+

)
129-132

. De esta manera los OH
●
 se 

generan más cerca del contaminante, produciéndose la interacción inmediata con el mismo 

(Figura I- 28). Como consecuencia aumenta la eficiencia del proceso de Fenton ya que el 

encuentro entre el radical hidroxilo con el contaminante es mucho mas rápido
133

. 

 

Figura I- 28: Representación del complejo ternario (Fenantreno/β-CD/Fe
2+

), en la 

degradación de Fenantreno por sistema ElectroFenton. Figura extraída del artículo: Influence of 

solubilizing agents (cyclodextrin or surfactant) on phenanthrene degradation by electro-Fenton 

process e Study of soil washing recycling possibilities and environmental impact 
120

. 
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II-1 OBJETIVO GENERAL 

El objetivo central será la dilucidación de aspectos cinéticos y mecanísticos de los 

distintos procesos de fotodegradación de insecticidas de la familia los piretroides y del 

Imidacloprid. 

II-2 OBJETIVOS ESPECIFICOS 

 Estudiar la fotólisis sensibilizada de los insecticidas, utilizando principalmente 

Riboflavina (Rf) como fotosensibilizador en medio homogéneo. 

 Estudiar la de degradación de Bioaletrina (BIO), Cipermetrina (CIP) y Permetrina 

(PER) utilizando los procesos Fenton y Foto-Fenton en medio homogéneo y medio 

microheterogéneo. 

 Estudiar la de degradación de Imidacloprid (ICP), Crisantemato de etilo (ECM) y 

Cipermetrina en medio Heterogéneo utilizando películas de TiO2 y TiO2 sensibilizado 

por colorantes orgánicos. 
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CAPITULO III 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 
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III-1 MATERIALES 

III-1.1 SOLVENTES 

Agua tridestilada. 

Alcohol metílico (MeOH), grado HPLC, Sintorgan, Argentina. 

Alcohol etílico (EtOH), grado medicinal, Porta, Argentina. 

Acetonitrilo (ACN), grado HPLC, Sintorgan, Argentina. 

Dicolorometano (DCM), grado HPLC, Sintorgan, Argentina. 

III-1.2 REACTIVOS 

Bioaletrina, Aldrich, 97 %. 

Crisantemato de etilo (ECM), Aldrich, 97 %. 

Cipermetrina (CIP), Aldrich, 95 %. 

Permetrina (PER), Aldrich, 96 %. 

Imidacloroprid (ICP), Aldrich, 95 %. 

 

III-1.3 SENSIBILIZADORES 

Rosa de bengala (RB), Aldrich, 92%. 

Riboflavina (Rf), Aldrich,  98% 

Riboflavina-5-fosfato (RfPO4), Aldrich, 95 %. 

 

III-1.4 OTROS REACTIVOS 

Ácido acético (AcH) glacial, 99,5 % pro-análisis. Cicarelli. 

Ácido Clorhídrico (HCl), Cicarelli, 36%. 

Ácido orto-fosfórico glacial (H3PO4), 85 % pro-análisis. Cicarelli. 

Ácido Sulfúrico (H2SO4), 98 % pro-análisis. Cicarelli. 

Ácido perclórico (HClO4), 70 % pro-análisis. Cicarelli. 

Azida sódica (NaN3) pro-análisis. Cicarelli 
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-ciclodextrina (-CD), al 97%. Cerestar. 

Dióxido de Titanio deguasa P25 (TiO2), Aldrich, 99%. 

EDTA disódico (EDTA) Cicarelli, 96%. 

Fosfato disódico (Na2HPO4), anhidro pro-análisis. Cicarelli 

Fosfato mono sódico (NaH2PO4), anhidro pro-análisis. Cicarelli 

Furfuril alcohol (FFA), Aldrich. 

Hidróxido de sodio (NaOH), 99 %. Merk. 

Peróxido de hidrógeno (H2O2), al 30 %. Cicarelli. 

Sulfato ferroso heptahidratado (Fe SO4·7H2O), calidad analítica. Cicarelli.  

Superóxido dismutasa (SOD),  98%. Sigma.  

 

III-2 EQUIPAMIENTO 

III-2.1 SISTEMAS DE DETECCIÓN DE INSECTICIDAS 

III-2.1.1 Espectrofotómetro 

Los espectros de absorción se tomaron en un espectrofotómetro Hewlett Packard 8453 

UV-visible. El sistema óptico del espectrofotómetro se muestra en la Figura III-1. Su fuente 

de radiación consiste en una combinación de una lámpara de descarga de deuterio para el 

rango de longitudes de onda de UV (ultravioleta) y una lámpara de tungsteno para el rango de 

longitudes de onda visible. La imagen del filamento de la lámpara de wolframio se enfoca en 

la abertura de descarga de la lámpara de deuterio mediante un diseño especial de la lámpara 

con acceso posterior que permite combinar ópticamente ambas fuentes luminosas y compartir 

un eje común con respecto a la lente de la fuente. La lente de la fuente forma un único haz 

luminoso colimado. El haz pasa a través del área del obturador/filtro de corrección de 

dispersión luminosa, y a continuación, a través de la muestra hasta la lente y la rendija del 

espectrógrafo. En el espectrógrafo, la luz se dispersa sobre una matriz de diodos mediante una 

red de difracción holográfica. Esto permite un acceso simultáneo a toda la información de 

longitudes de onda. El resultado es un aumento sustancial de la velocidad a la que se pueden 

adquirir espectros. 
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Figura III-1 Sistema óptico del espectrofotómetro HP 8453. Figura extraída de: 

Guía del  usuario Manual HP 8453, Sistema de Espectroscopía UV-visible (2003)
134

. 

La combinación de dispersión y representación de imágenes espectrales se consigue 

utilizando una red de difracción holográfica cóncava. Ésta dispersa la luz sobre la matriz de 

diodos a un ángulo proporcional a la longitud de onda. Dicha matriz cuenta con 1024 

fotodiodos y circuitos de control individuales, con un rango de longitudes de onda 

comprendido entre 190 y 1100 nm 
134

. 

III-2.1.2 cromatografía liquida 

Se utilizó un equipo de cromatografía líquida de alta eficacia (HPLC) marca Waters 1525 

acoplado a un detector Waters 2489 UV- visible, con inyector manual (Figura III-2), el mismo 

tiene dos bombas y un mezclador para realizar gradiente. Este equipo permite separar las 

diversas sustancias que están presentes en una muestra e identificarlas y cuantificarlas si se 

cuenta con los respectivos patrones. La técnica cromatográfica utilizada en las diferentes 

experiencias fue cromatografía en fase reversa (RP-HPLC). Se utilizó una columna C18 con 

las siguientes características: Phenomenex Gemini 5 U C18 110 A (250 mm x 4,60 mm 5 

µm). 
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Figura III-2 Equipo de cromatografía HPLC utilizado. 

III-2.1.3 cromatografía gaseosa 

El seguimiento de los PIREs se realizó mediante el uso de un cromatógrafo gaseoso 

Hewlett Packard 5890 serie II acoplado a un detector de masa serie 5972 de la misma marca 

(Figura III-3). La columna utilizada fue una HP-1 MS de 30 metros de largo, 0,25 mm 

diámetro interno y un espesor de película de una micra. La energía de ionización fue de 70 

eV. El volumen de inyección de la muestra fue de 5 ul y se aplicó un reparto 50:1. La 

temperatura del horno se programó de la siguiente manera: temperatura inicial 120 °C, 

temperatura final 200 °C, velocidad de calentamiento de 10 °C /min. Tiempo de análisis total 

de 20 minutos. Se utilizó helio como gas portador con un flujo constante de 0,8 ml / min. La 

temperatura del inyector fue de 200 °C. La presión en la cabeza de la columna fue de 5 psi. 

 

Figura III-3 Equipo de cromatografía gaseosa utilizado. 
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III-2.1.4 Carbono orgánico total 

Para determinar el carbono orgánico total (TOC) de la muestra se utilizó un set de 

Reactivos (Hach Método 10129)
135

.  

La concentración total de carbono orgánico se determina utilizando una solución de la 

muestra levemente acidificada para eliminar el carbono inorgánico, dicha solución es 

colocada en un vial con persulfato en medio ácido y es digerida a 105°C por dos horas. El 

dióxido de carbono desprendido difunde hacia una ampolla que contiene un indicador de pH. 

La absorción de dióxido de carbono en la solución de indicador forma ácido carbónico. El 

ácido carbónico cambia el pH y por lo tanto el color de la solución indicadora. El cambio de 

color está relacionada con la cantidad original de carbono presente en la muestra, por lo tanto, 

con un espectrofotómetro se puede determinar la variación en la absorción del indicador y así 

la cantidad de carbono de la muestra. 

A continuación se detalla el procedimiento experimental: 

 

Se colocan 10 ml de la muestra en un erlenmeyer con 2 ml 

de buffer de pH=2 y se agita por 10 min.  

 

Se toman dos tubos de digestión (incluidos en el set), uno es 

rotulado como muestra (SMP) y el otro como blanco (Rb). 

 Se le agregan, a cada uno, un sobre de persulfato en polvo 

(incluido en el set)    

 

Se adicionan 3 ml de muestra al tubo SMP y 3 ml de agua 

libre de carbono al tubo Rb.  
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Se coloca una ampolla de indicador (incluida en el set) 

dentro de cada tubo separando la parte superior como lo indica la 

figura y se sella el tubo con su tapa correspondiente. 

 

Se colocan los tubos en el horno de digestión por dos horas 

a 105 °C  

 

Una vez finalizada la digestión se retiran cuidadosamente 

los tubos del reactor y se los deja una hora en reposo para que se 

enfríen. 

Luego se extrae la ampolla con el indicador y se mide la 

absorbancia a 598 nm de la muestra y del blanco. 

Para poder determinar las ppm de carbono de cada muestra, previamente fue necesario 

realizar una curva de calibración en donde se utilizaron soluciones patrones de  ftalato ácido 

de potasio como muestras. 
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III-2.2 SISTEMAS DE RADIACION UTILIZADOS PARA LA DEGRADACIÓN 

DE INSECTICIDAS 

III-2.2.1 Equipo de fotólisis con radiación UV 

Se utilizó un reactor de marca Rayonet 

como el que se muestra en la Figura III-4. El 

mismo tiene una capacidad máxima de 16 

lámparas de 8 W cada una, estas poseen un 

máximo de emisión a 364 nm, ubicándose las 

mismas en la periferia interior en forma 

circular, en la parte central tiene una calesita 

que gira a una velocidad constante con 

capacidad para 10 tubos y un ventilador 

alojado en la parte inferior del reactor para 

disipar el calor producido por las lámparas.      

    Figura III-4:Reactor Rayonet 

Para determinar la cantidad de fotones que llegan a la muestra en  los experimentos de 

Foto-Fenton se utilizó el método actinométrico desarrollado por Parker y Hatchard 
136,137

. Se 

utilizó una solución de ferrioxalato de potasio (K3Fe(C2O4)3) en medio ácido, el K3Fe(C2O4)3 

absorbe toda la radiación incidente menor a 490 nm y en este proceso de absorción el Fe
3+

 se 

reduce a Fe
2+

: 

  2 [Fe(C2O4)3]
3-

     2 Fe(C2O4) + 3 [C2O4]
2-

 + 2 CO2                            III-1 

La cuantificación del Fe
2+ 

se realiza por espectrofotometría UV-Vis utilizando la 1,10 

Fenantrolina (phen) como especie reveladora (reacción III-2),  permitiendo así determinar la 

cantidad de fotones que absorbió la muestra. 

  Fe
2+

 + 3 phen → [Fe(phen)3]
2+

                                                                   III-2 

El K3Fe(C2O4)3 se sintetizó en el laboratorio de la siguiente manera: 

 Se mezclaron 60 ml de K2C2O4 1,5 M con 30 ml de FeCl3 1,5 M. 

 Se agitó la mezcla en la oscuridad por 30 minutos y se dejó reposar por 6 horas 

 El precipitado verde de K3Fe(C2O4)3·3H2O se recristalizó en agua 2 veces. 
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Para la determinación de la cantidad de fotones incidentes se colocaron 3 tubos de 

ensayo en el Rayonet con 5 ml de K3Fe(C2O4)3·3H2O 0,15 M, se encendieron las lámparas 

y por cada minuto de radiación se sacó un tubo. 

De cada tubo irradiado se extrajeron 0,1 ml de solución y se los colocó en un matraz 

de 10 ml con solución reveladora. Esta solución está compuesta por: Acetato de sodio (0,5 

M), ácido sulfúrico (0,5 M) y phen (0,2% p/v). 

Luego de esperar media hora en la oscuridad para que se lleve a cabo la formación del 

complejo, se tomó el espectro de absorción de cada solución reveladora (ver Figura III- 6).  

La cantidad de Fe
2+ 

formado en cada tubo se calculó con la siguiente ecuación: 

      
                           

          
 

Donde: 

V1 es el volumen de solución irradiada (5 ml) 

V2 es la alícuota que se extrajo de la solución irradiada para hacer la revelación 

(0,1 ml) 

V3 es el volumen final en que es diluida la alícuota extraída de cada tubo (10 ml) 

Abs510 es la absorbancia medida a 510 nm  

l es el largo de la cubeta utilizada para las medidas espectrofotométricas 

ε es el coeficiente de absorción molar del complejo Fe
2+

-phen (11100 M
-1

.cm
-1

) 

Con el valor de nFe
2+ obtenido se puede calcular la cantidad de fotones absorbidos por la 

siguiente ecuación: 

    
     

        
 

Donde       es el rendimiento cuántico de formación de Fe
2+

 (     =1,21 a 366 nm) y t 

es el tiempo de exposición a la luz. 
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Figura III- 5:Absorbancia del complejo 

Fe(phen)3
2+

 a 510 nm vs distintos tiempos de 

exposición a la radiación. 
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Figura III- 6: Espectros de absorbancia 

del complejo Fe(phen)3
2+

 a distintos tiempos 

de exposición a la radiación. 

III-2.2.2 Equipo de fotólisis con luz solar simulada 

El simulador solar fue montado en nuestro laboratorio (Figura III-7). Como fuente de 

radiación utilizamos una lámpara de cuarzo halógena con filamento de tungsteno de 150 W de 

potencia. La ubicación de la celda de reacción se colocó a una distancia específica de la 

lámpara, donde la intensidad de energía por metro cuadrado es similar a la que entrega el sol 

en un día de verano al mediodía (1000- 1200 W/m
2
) 
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Figura III-7: Esquema simplificado del simulador solar utilizado 
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III-3 SISTEMAS UTILIZADOS PARA LA CARACTERIZACION DE LAS 

PELICULAS 

III-3.1 ESPECTROFOTÓMETRO DE ABSORCIÓN IR (FTIR) 

Para obtener los espectros IR, en todos los casos se utilizó un espectrofotómetro infrarrojo 

BRUKER TENSOR 27 (Figura III- 8) y como soporte se utilizó bromuro de potasio anhidro. 

 

Figura III- 8: Espectrofotómetro FTIR utilizado 

III-3.2 FLUORÓMETRO 

Las medidas de emisión de fluorescencia de estado sólido fueron tomadas en un 

Espectrofluórometro Spex- FluoroMax
TM 

(Figura III- 9). El equipo cuenta con una lámpara de 

xenón,  en un compartimiento especial para operación libre de ozono, de 150 W como fuente 

de excitación. El rango óptico de excitación va desde 220 nm a 600 nm y emisión de 290 nm 

a 850 nm. El equipo consta de un software de análisis DM 3000 3.2. Los espectros excitación 

y emisión se determinaron utilizando celdas de cuarzo para fluorescencia de 1cm de paso 

óptico.  



74 

 

 

Figura III- 9: Espectrofluórometro utilizado 

III-4 MÉTODOS DE FOTÓLISIS DE ESTADO ESTACIONARIO 

III-4.1 FOTÓLISIS SENSIBILIZADA  

Las medidas de fotooxidación en condiciones estacionarias (con fuente de irradiación 

continua) se realizaron irradiando con luz visible soluciones del sustrato fotooxidable (Q) en 

presencia del sensibilizador. Las mediciones fueron seguidas, por consumo de oxígeno y de 

sustrato. De esta manera, la degradación de los Q puede ser atribuida a su reacción con los 

estados electrónicamente excitados de los colorantes o con las especies EROs generadas por 

los sensibilizadores (mecanismos tipo I o II, ver Figura I- 10). Las determinaciones se 

realizaron de la siguiente manera: 

III-4.1.1 Consumo de sustrato  

En las experiencias de fotólisis estacionaria por consumo de sustrato se empleó un  

espectrofotómetro Hewlett Packard 8453 en modo cinético, a este se le colocó un portacelda 

especialmente diseñado para facilitar la toma de espectros de absorción a lo largo del tiempo 

de fotólisis (Figura III- 10 A)
139

. Dicho portacelda posee como fuente de iluminación 2 

lámparas LED de colores intercambiables de manera tal de lograr la absorción de luz 

únicamente por el colorante. Por lo tanto, cuando se trabajó con rosa de bengala (RB) se 

colocaron dos LEDs verdes (emisión a 46530 nm, Figura III- 10 B) mientras que para 

trabajar con Riboflavina (Rf) se emplearon dos LEDs azules (emisión a 51045 nm, Figura 

III- 10 B), de esta manera los Q estudiados no absorben radiación emitida por los LEDs dado 

que presentan bandas de absorción en la región UV. 
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Figura III- 10 (A) Diagrama del portacelda diseñado para de consumo de sustrato. 

(B) Espectros de absorción normalizados de los colorantes utilizados y espectros de 

emisión de los LEDs empleados en las experiencias de fotodegradación sensibilizada por 

consumo de sustrato. 

III-4.1.2 Consumo de oxigeno  

Las medidas de consumo de oxígeno se realizaron en un equipo de fotólisis montado en 

nuestro laboratorio (Figura III- 11). El mismo consta de las siguientes partes: 

 

Figura III- 11: Diagrama del equipo de consumo de Oxígeno. 
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Fuente de irradiación 

continua: se utilizó una lámpara de 

cuarzo halógena con filamento de 

tungsteno de 150 W de potencia, 

cuyo espectro de emisión describe 

una curva suave y continua que 

abarca todo el espectro visible e 

infrarrojo cercano, emitiendo 

también parte de radiación UV, 

Figura III- 12 140
 

 

Figura III- 12: Espectro de emisión de una 

lámpara de cuarzo-tungsteno halógena. Figura 

extraída de LOT-Oriel Group Europe., 2012. 
 

Filtro de corte: se utilizó un filtro de vidrio de corte a 320 nm cuando se utilizó Rf y de 

345 nm para RB, es decir, que solo permite el paso de radiación de longitudes de onda 

superiores a las mencionadas, con lo cual se evita que el sustrato fotooxidable absorba 

radiación y que solamente absorba el sensibilizador.  

Lentes: se emplearon lentes convexas con la finalidad de focalizar en un área pequeña, la 

emisión dispersa de la lámpara. 

Electrodo específico para oxígeno disuelto: se empleó un electrodo de oxígeno 

ThermoOrion97-08, el cual es un dispositivo polarográfico del tipo descrito por primera vez 

por Clark en 1956 
141

. Consiste de un par de electrodos de plata polarizados y un electrolito 

separados de la muestra por una membrana permeable a los gases. El oxígeno difunde a través 

de la membrana del electrodo y es reducido a iones hidroxilo en el cátodo de plata de acuerdo 

con la siguiente reacción: 

O2 + 2 H2O + 4 e
-
 → 4 OH

- 
           III-3 

 

Los electrones necesarios para este proceso son provistos por una reacción en el ánodo de 

plata. Debido a que el electrolito contiene iones cloruro, la reacción ocurre de la siguiente 

manera: 



77 

 

Ag
0
 + Cl

-
 → AgCl + e

-
    III-4 

 

A cualquier temperatura dada, la corriente que fluye entre el cátodo y el ánodo es 

directamente proporcional al nivel de oxígeno fuera de la membrana. La corriente producida 

por la reducción del oxígeno es convertida a voltaje de manera tal que la señal de salida del 

electrodo pueda ser utilizada por un medidor de pH para proveer una lectura directa de ppm 

de O2 en la escala de pH.  

El rango de detección de este electrodo es de 0 ppm a 14 ppm, la temperatura óptima de 

trabajo puede variar de 15 a 35°C, entre dichas temperaturas la precisión del electrodo es de ± 

0,05 ppm
142

. Se trabajó bajo agitación continua para garantizar la homogeneidad de la 

solución y la incidencia lumínica durante toda la experiencia. 

III-5 MÉTODOS RESUELTOS EN EL TIEMPO PARA LA DETERMINACIÓN DE 

PARÁMETROS CINÉTICOS DE ESPECIES TRANSITORIAS 

III-5.1 DETERMINACIÓN DE TIEMPOS DE VIDA () DE EMISIÓN DE 

(O2(
1
g)) 

La constante total para la desactivación de oxígeno singlete se define como la suma de 

las constantes de velocidad de desactivación física al estado fundamental (kq) y las constantes 

de quenching químico o reactivo (kr) (ver sección I-2.1.1):  

                  kt =  kq + kr                                                                                     III-5 

Dado que la molécula de O2(
1
g) se encuentra en un estado excitado desde el cual puede 

emitir radiación, las medidas dinámicas para la determinaciones de las constantes de 

desactivación global de O2(
1
g) (kt) por los sustratos, se realizaron por detección de la 

fosforescencia del O2(
1
g) a 1270 nm resuelta en el tiempo (TRPD), para esto se usó 

espectrofotometría cinética láser (Figura III- 13)
64

 

Como fuente de excitación se utilizó un láser Nd: YAG Spectron, SL 400 a 532 nm 

(cuando se utilizó Rosa de Bengala como sensibilizador). El ancho típico de pulso del láser es 
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de 8 ns. La radiación emitida por el  O2(
1
g)  (principalmente 1270 nm) fue detectada en 

ángulo recto con un detector amplificador Judson J16/8Sp de germanio. 

 

Figura III- 13: Diagrama del equipo para TRPD  

El detector cuenta con un sistema interno de filtros apropiados para aislar la radiación 

espúrea ambiental y también posible fluorescencia del sensibilizador. La salida del detector 

fue acoplada a un osciloscopio digital y a una computadora que permitió el procesamiento de 

las señales. 

III-5.2 DETERMINACIÓN DE TIEMPOS DE VIDA Y ESPECTROS DE 

ABSORCIÓN DE ESPECIES TRANSITORIAS RESUELTOS EN EL TIEMPO 

La determinación del tiempo de vida de Rf en su estado excitado triplete se realizó 

empleando la técnica láser flash fotólisis (LFP) y usando un láser de Nd: YAG (Quantel) 

como fuente de excitación. En este equipo el haz del láser fue desenfocado con la finalidad de 

cubrir todo el paso óptico (10 mm) del haz analizador proveniente de una lámpara de xenón 

de 150 W (Figura III- 14). El haz de excitación se encuentra orientado a 90º respecto de la luz 

analizadora. Con el fin de trabajar el tubo fotomultiplicador de forma pulsada y a fin de evitar 

la fotodegradación de la muestra por la absorción de la radiación de la lámpara analizadora, se 

coloca en el camino del haz de excitación un obturador (shutter) cuya apertura está 

sincronizada con la frecuencia de disparo del láser. La radiación transmitida por la muestra es 
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recibida por el monocromador y detectada luego en el fotomultiplicador, donde es 

transformada a una señal eléctrica.  

Los experimentos fueron realizados utilizando celdas de cuarzo rectangulares con 

geometría de ángulo recto. Se implementó un sistema de flujo constante de muestra con la 

finalidad de asegurar la incidencia de cada disparo del láser sobre solución renovada. Para ello 

se utilizó una bomba peristáltica Master Flex C/L, Cole Parmer, Modelo 77122-22 de 

velocidad variable (50-300 RPM) y con una velocidad de flujo de 5,3 - 32 mL/min. La bomba 

hizo circular constantemente la solución de trabajo, entre su recipiente contenedor y la celda 

de cuarzo, en el recipiente contenedor se burbujeaba Ar continuamente durante todo el 

experimento, para desoxigenar la solución (no mostrado en la figura). Dicha celda consta de 

orificios de entrada y salida que posibilitaron la circulación del fluido (Figura III- 14 A) 

 

Figura III- 14: (A) Sistema de Flujo Constante. (B) Diagrama del Equipo para 

Flash Fotólisis. 

El sistema de detección consistió en un monocromador PTI acoplado a un tubo 

fotomultiplicador Hamamatsu R666. La señal fue adquirida por un osciloscopio HP 54502 

donde fue promediada y luego transferida a una PC para su procesamiento mediante un 

programa de análisis (Microcal Origin) Figura III- 14 B. 
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Para las experiencias de LFP donde se utilizó Rf como sensibilizador se utilizó el láser 

Nd: YAG sintonizado a 355 nm como fuente de excitación. 

 

III-6 MÉTODOS CINÉTICOS DE ANÁLISIS 

III-6.1 EVALUACIÓN DE LAS k DE VELOCIDAD DE DESACTIVACIÓN 

TOTAL Y REACTIVA DE O2(
1
g). 

A continuación en la Figura III-15 se muestra un esquema cinético simplificado, en el que 

solamente se tiene en cuenta la interacción O2(
1
g) y un sustrato fotooxidable dado (Q) 

143
 

 

Figura III-15: Posibles mecanismos en la interacción de oxígeno O2(
1
g) con Q. 

Donde: 

Q: sustrato fotooxidable (desactivador ó quencher). 

kd : constante de velocidad de desactivación de oxígeno singlete por moléculas de 

solvente. Su valor se tomó como igual a la inversa del tiempo de vida de oxígeno singlete 

en el solvente utilizado y en ausencia de desactivadores. 

kq : constante de velocidad de desactivación física de O2(
1
g) por Q. 

kr: constante de velocidad de desactivación reactiva de O2(
1
g) por Q. 

kt: constante de velocidad de desactivación total de O2(
1
g) por Q  (kr + kq). 

O2(
1g) + Q

kq

Productos oxidados

kr

O2(
3g

-) + Q

kd

O2(
3g

-) 
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III-6.1.1 Determinación kr por consumo de oxígeno 

Una metología muy empleada para la determinación de kr es la introducida por Foote y 

Ching
144

 y es la que se utilizó aquí. Se procedió a la irradiación sensibilizada, de soluciones 

independientes, de Q y de la referencia (R) en condiciones de pseudo primer orden respecto 

de ambos (exceso de concentración de oxígeno disuelto). Se siguió el consumo de O2 a través 

del tiempo utilizando un electrodo específico para oxígeno, descrito anteriormente (Figura III- 

11). La referencia empleada en esta experiencia fue furfuril alcohol (FFA), que posee un valor 

conocido e independiente del pH de kr (FFA) = 1,210
8
 M

-1
s

-1 
en

 
H2O

145
, kr (FFA) = 2,110

7 
M

-

1
s

-1
 en MeOH

146
 y kr (FFA)= 6,0210

7
 M

-1
s

-1 
MeOH/H2O 50:50 V/V

145
. Es importante 

destacar que se trabajó hasta conversiones del sustrato y referencia menores al 10 % con el fin 

de evitar la interferencia de los productos formados. Además, cabe aclarar que este método 

para la determinación de la constante de velocidad reactiva de Q con O2(
1
g) solo es válido si 

la estequiometría de la reacción es 1:1.  

Este método se aplica empleando soluciones independientes de Q y R, se mide la 

disminución en la concentración de O2 disuelto en funcion del tiempo y se grafica ln 

([O2]/[O2]0) vs. tiempo en presencia del sustrato de estudio o bien, del compuesto de 

referencia. Se obtendrán líneas rectas cuya relación entre pendientes permite el cálculo de krQ, 

siempre que se conozca previamente el valor de krR. (ver III-6) 

           

            
  

       

       
 

                                                   III-6 

III-6.1.2 Evaluación de kt de O2(1g) por TRPD O2(1g) 

Mediante la técnica de detección de fosforescencia de O2(
1
g) resuelto en el tiempo se 

evalúan los tiempos de vida de dicha especie en ausencia (0) y en presencia () de Q 
147

, en la 

Figura III-16 se muestra una señal típica del decaimiento de la fosforescencia de O2(
1
g) a 

1270 nm. Dicha señal se obtuvo utilizando RB como sensibilizador y está representado por la 

Ecuación III-7 simplificada 
147,148

: 

      
                                                           III-7 
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Donde I0 representa la intensidad de la luz incidente o intensidad de la señal a tiempo 

cero, 0 el tiempo de vida de O2(
1
g) en ausencia de Q y t el tiempo. El ajuste de las trazas del 

decaimiento a través de esta ecuación permite obtener el valor del tiempo de vida de O2(
1
g). 
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Figura III-16: Señal típica del decaimiento de la fosforescencia de O2(
1
g) a 1270 

nm en D2O. Abs (RB) = 0,25 a 532 nm. 

Estos decaimientos no requieren métodos de deconvolución debido a que tanto el ancho 

del pulso del láser como el tiempo de respuesta del sistema de detección (4-5 μs) no 

interfieren en la medida de tiempos de vida de O2(
1
g) (valores típicos ≥ 25 μs). Para el 

análisis de las trazas de decaimiento se utilizó el programa Microcal
TM 

Origin
TM

 versión 8. El 

procesamiento de las señales de decaimiento se lleva a cabo a través de un ajuste por 

cuadrados mínimos no lineales.  

Para evaluar los valores de las constantes de velocidad de desactivación total de O2(
1
g) 

(kt) por Q, se determinaron los tiempos de vida de O2(
1
g) en ausencia (0) y presencia de 

diferentes concentraciones de Q. Tal como se expresa en la ecuación III-8: 

                                                                          III-8 
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Donde k es 1/ y  kd es 1/0. De manera que la ecuación puede reescribirse de la siguiente 

manera:  

  

 
  

 

  
         

                                                        III-9 

La intensidad de la fosforescencia del oxígeno singlete es proporcional a su concentración 

en el sistema, de esta forma graficando la intensidad de luminiscencia en función de tiempo y 

mediante el ajuste del decaimiento, se puede obtener los valores de 0 y . Luego, 

representando el cociente 1/ vs. [Q] se puede determinar kt sin que sea necesario determinar 

el valor de 0 
149

. 

III-6.2 INTERACCIÓN ENTRE EL ESTADO TRIPLETE DE Rf (
3
Rf

*
) Y LOS Q 

La interacción del estado triplete excitado del sensibilizador (
3
Rf

*
) con los sustratos se 

estudió mediante láser flash fotólisis. 

Esta es una técnica de resolución temporal que permite el estudio espectroscópico y 

cinético de especies de corta vida (del orden de los mili o microsegundos), también llamadas 

especies transitorias, las cuales son generadas por el empleo de luz pulsada pudiéndose 

obtener espectros y decaimientos de dichas especies
150

. Las especies transitorias generadas 

mediante la excitación de la muestra por un pulso láser, pueden ser: tripletes, iones radicales, 

etc. Estas especies se producen en la concentración suficiente como para generar cambios en 

las características de absorción de luz, los cuales son detectados por un espectrofotómetro con 

un arreglo convencional y una fuente de luz continua (ver  sección III.5.2) 

III-6.2.1 Determinación de 3kq 

La desaparición del estado 
3
Rf

*
, generado por el pulso del láser a 355 nm, fue monitoreada 

a 670 nm donde la interferencia espectral de otras especies resulta insignificante. Los 

decaimientos fueron realizados a bajas concentraciones de Rf y a una energía del láser lo 

suficientemente baja como para evitar efectos indeseables tales como la auto-inhibición o la 

aniquilación triplete-triplete
149

. En todos los casos el decaimiento de la señal de absorción el 

3
Rf

*
 se puedo ajustar a un decaimiento de primer orden. 
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Los tiempos de vida del estado triplete de Rf se determinaron por medio de un ajuste 

mono-exponencial de la señal de decaimiento de la especie obtenida a una longitud de onda 

dada, de acuerdo con la siguiente ecuación: 

        
  

  
  

 

                                                            III-10 

Donde: 

At es la absorbancia a un tiempo t posterior al pulso de excitación 

Ao es la absorbancia a t = 0 

3
 es el tiempo de vida del estado triplete del sensibilizador. 

La absorbancia de las especies transitorias a una longitud de onda y un tiempo fijo se 

calculó utilizando la ley de Beer: 

         
  
  

         
       

  
  

                                       III-11 

Donde: 

It  es la intensidad de luz transmitida 

Io es la intensidad de luz incidente  

Ia es la intensidad de luz absorbida 

El tiempo de vida del 
3
Rf* fue evaluado en presencia (

3
) y en ausencia (

3
0) de Q y 

el valor de la constante de interacción (
3
kq) fue determinado a través de un tratamiento de 

Stern-Volmer utilizando las siguientes ecuaciones:  

   

             
                               III-12 

 

  
 

  
 
   

          
                               III-13 
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Por la representación gráfica de 
3
0/ 

3
 vs. [Q] ó 1/

3
 vs. [Q] se puede obtener el valor de 

3
kq de la pendiente de la recta. 

III-6.2.2 Caracterización del estado 3Rf* en presencia y ausencia de Q 

Para realizar esta caracterización se realizó el espectro de absorción de las especies 

transitorias de una solución del Rf y Rf + Q. En este caso también se utilizó la técnica de láser 

flash fotólisis y al  igual que para la determinación de 
3
kq, se trabajó con soluciones del 

colorante Rf en ausencia de oxígeno debido a que el estado fundamental del oxígeno 

molecular es en general un desactivador eficiente de los estados 
1
S* y 

3
S* de moléculas 

orgánicas.  

Los espectros de absorción de transcientes se determinaron midiendo los decaimientos a 

distintas longitudes de onda. En general, las medidas se efectuaron midiendo la señal cada 10 

nm hasta cubrir el espectro completo (300-800 nm) y luego se graficaron los cambios de 

absorbancia de las especies transitorias a un tiempo fijo en función de la longitud de onda.  

 

III-7 DETERMINACIÓN DE MULTIANALÍTOS POR METODOS ESTADISTICOS 

(MCA) 

Este método es una extensión de la calibración por mínimos cuadrados clásicos bivariada. 

Supongamos que se preparan varias (I) soluciones patrón de los analitos 1,2,…..N puros y se 

leen las absorbancias de estas I soluciones a J diferentes longitudes de onda. Las 

correspondientes respuestas instrumentales Yij (absorbancias de la solución i a la longitud de 

onda j) se reúnen en la matriz (1) (IxJ) de calibración Y: 

(1) Las concentraciones de los analitos en las I 

soluciones de calibrado se agrupan en la matriz (2) de 

concentraciones de calibración (IxN) X, cuyo elemento 

genérico Xin es la concentración en la mezcla i del analito 

n: 

 

Y11 Y12 …. Y1J

Y21 Y22 …. Y2J

…. …. …. ….

YI1 YI2 …. YIJ

Y =
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(2) La etapa de calibración es la 

determinación de las sensibilidades individuales a cada 

longitud de onda y se realiza suponiendo que se cumple 

la ley de Lambert y Beer. Sin embargo debe tenerse en 

cuenta en este caso el problema está sobredimensionado. Esto significa que el 

problema puede plantearse como un conjunto de ecuaciones simultáneas en el que 

el número de ecuaciones disponible es superior al de incógnitas. En este caso se 

desea relacionar la concentración con la señal a través de la sensibilidad Sjn a la 

longitud de onda j del analito n. Si se trata de dos analitos, hay J×2 parámetros a 

determinar (los valores de todos los coeficientes Sjn), y un total de I×J ecuaciones; 

dado que en general I > 2, el problema está sobredimensionado. En estos casos el 

criterio que se aplica es el de obtener la solución de cuadrados mínimos, esto es, 

aquella que minimice el error E del siguiente modelo: 

Y = X S
T
 + E                                                                                                III-14 

Donde: S es una matriz (J×N) cuyo elemento genérico Sjn es la sensibilidad a la longitud 

de onda j del analito n. Nótese que se requiere la trasposición de la matriz S en la ecuación 

III-14, para mantener la consistencia del producto matricial. Las relaciones de tamaño entre 

las matrices de la ecuación III-14 se muestran en el siguiente esquema: 

 

Esquema que muestra las relaciones de tamaño en la aplicación de la ley de  Lambert y 

Beer a mezclas de multicomponentes. 

X11 X12 …. X1N

X21 X22 …. X2N

…. …. …. ….

XI1 XI2 …. XIN

X =
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La solución de cuadrados mínimos de la ecuación III-14 corresponde a la obtención de la 

matriz S a partir de esta última, fijando E = 0 (una matriz de ceros del mismo tamaño que Y). 

La obtención de S a partir de la ecuación III-14 no puede hacerse simplemente pre 

multiplicando por X
–1

, dado que X no es, en general, una matriz cuadrada, y matrices no 

cuadradas no pueden invertirse. Para despejar S se recurre, en primer lugar, a pre-multiplicar 

ambos miembros de la ecuación III-14 por la matriz traspuesta de X: 

X
T
Y = X

T 
X S

T                                                                                                                           
III-15 

Como se  fijo E = 0 en la ecuación III-14 antes de realizar esta operación. El producto 

(X
T
X) es una matriz cuadrada (tamaño N×N), y pre-multiplicando por su inversa ambos 

miembros de la Eq III-15: 

S
T
 = (XT X)

–1
X

T
Y                                                                                         III-16 

Trasponiendo la ecuación anterior para obtener S: 

S = [(X
T
X)

–1
X

T
Y]

T
 = Y

T 
X (X

T
X)

–1
                                                              III-17                                                         

La inversión de la matriz cuadrada (X
T
X) de la ecuación III-16 requiere que sus líneas 

(filas o columnas) no sean linealmente dependientes, esto es, combinaciones lineales unas de 

otras, desde el punto de vista químico, que las concentraciones del analito en las mezclas no 

estén correlacionadas (por ejemplo, que no aumenten linealmente de una mezcla a otra). 

Diseñar un conjunto de mezclas con mínima correlación es también parte de la teoría del 

diseño experimental. 

La matriz [X (X
T
X)

–1
] funciona como “una especie de inversa” de X (traspuesta, para ser 

más exactos). En la literatura se la ha llamado “inversa generalizada de X” o simplemente 

“seudoinversa de X”, simbolizándola por X
+
. Con esta nomenclatura, la ecuación III-17 puede 

escribirse en forma más compacta: 

S = Y
T
 (X

+
)

T                                                                                                                             
III-18 

Esta última ecuación completa la calibración, lo que provee una matriz de calibración S 

para predicciones en muestras futuras. La obtención de S es análoga al cálculo de la 
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absortividad molar en calibración univariada, en forma previa a la medición de la señal 

analítica de muestras incógnita. 

III-8 DETERMINACIÓN DE LA CONSTANTE DE VELOCIDAD DEL RADICAL 

OH CON LOS PYRES POR LASER FLASH FOTOLISIS (LFP)  

Los radicales hidroxilo se generan por irradiación laser a 266 nm de una solución de 

H2O2, de esta forma se genera la ruptura del agua oxigenada como lo muestra la siguiente 

reacción
151

: 

H2O2    
h

 2 HO
•  

 
                                    III-19 

La detección directa del radical formado no es posible con el equipamiento disponible, por 

lo tanto es necesario utilizar un método indirecto para su detección. Este método utiliza iones 

tiocianato como atrapadores del OH
●
 tal como lo muestra el siguiente mecanismo de 

reacción
152

: 

SCN
–  

+  HO
•                    

SCNHO
-•
                        III-20 

SCNHO
-•                              

SCN
•
 +  HO

–
                        III-21 

SCN
–  

+  SCN
•  

           (SCN)2
 •–

                        III-22 

X 
 
+  OH

•  
                    Productos                        III-23 

El (SCN)2
 •– 

producido posee un tiempo de vida que es detectable por nuestro instrumental 

y posee un máximo de absorción a 475 nm. La absorbancia de los aniones radicales 

producidos en la reacción III-22 se miden en presencia (A) y ausencia (A0) del compuesto X 

al que le vamos a determinar la constante de reacción (kOH). La presencia de X  compite con 

el SCN
– 

por los HO
●  

formados (III-23) y de esta manera la cantidad de (SCN)2
 •– 

producido 

disminuye, (ver Figura III- 17). 
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Figura III- 17: Cambios de absorbancia obtenidos a 475 nm en experimentos con 

5·10
-3

 M de KSCN y 0,1 M de H2O2. En ausencia y en presencia de ECM 1·10
-4

 M.  

Usando la siguiente ecuación: 

  

 
    

       

         
 

                                                    III-24 

Se puede obtener el valor de kOH del grafico (A0/A) -1 vs [Q] 
152,153

 ya que se conoce el 

valor de la constante de velocidad de la reacción entre el KSCN y el HO
● 

(k2 =1,1·10
10

M
-1

s
-1

). 

III-9 ASOCIACIÓN DE LOS Q CON β-CD 

Para determinar el valor de la constante de asociación entre Q y β-CD, Kas, se utilizó el 

modelo de Scott 
154,155

. Este puede aplicarse en casos donde el huésped (Q) presenta un 

cambio en alguna propiedad física, como por ejemplo absorción UV-Visible o fluorescencia 

cuando pasa del seno de la solución a la cavidad de la β-CD. Además, se asume que la  

concentración de Q permanece constante durante la complejación.  

En este caso particular se utilizó un método espectrofométrico donde se mide, 

manteniendo constante la [Q], como varía la absorbancia en el máximo de absorción de Q a 

distintas concentraciones de β-CD y se utilizó la siguiente ecuación
156,157

:  
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             III-25 

Donde: 

[Q]t: es la concentración analítica molar de Q. 

[β-CD]t: es la concentración analítica molar de β-CD. 

A: es la diferencia de absorbancia entre el Q en ausencia y presencia de β-CD. 

: es la diferencia entre la absortividad molar de Q libre en la solución y la encapsulada 

en la β-CD. 

L: paso óptico de la celda en cm. 

Si la estequiometría de la reacción de formación del complejo es 1:1, graficando el 

término [Q]t.[β-CD]t.L/A vs. [CD]t, se obtiene una función lineal de la cual se puede se 

determina la Kas. 

III-10 SISTEMA DE DEGRADACION EN MEDIO HETEROGENEO 

Para analizar la degradación de los INS en presencia de las diferentes películas de TiO2, se 

utilizó el portacelda de la Figura III-18.  

Leds  

Porta 
celda

Celda

Pelicula

Haz del 
Espectrofotómetro

 

Figura III-18: Sistema montado sobre el Espectrofotómetro Hewlett Packard 8453 

para la degradación de Q en medio Heterogéneo  
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Para analizar la variación espectral de los INS por espectrofotometría se acopló el porta 

celda al espectrofotómetro descripto anteriormente. 

Para la determinación de parámetros cinéticos de la degradación de los INS por 

fotocatálisis heterogénea fue necesario el uso de HPLC, mediante el mismo se determinó la 

variación en la concentración de los INS a distintos tiempos de reacción mediante la 

extracción de alícuotas de 50 µL de la celda.  

III-11 ANÁLISIS DE LOS DATOS CROMATOGRÁFICOS POR HPLC-UV-VIS 

A partir de los cromatogramas obtenidos de las distintas moléculas utilizadas, se 

determinaron las áreas de los picos correspondientes utilizando el software del equipo de 

cromatografía y también se determinaron los respectivos tiempos de retención. A partir de los 

datos de tiempos de retención (tr) como se observa en la Figura III- 19, se determinó el factor 

capacidad (k´) mediante la ecuación III-26:  

    
     

  
 

                                                             III-26 

Donde: 

tr = es el tiempo de retención del analito en la columna expresado en minutos (min) 

t0 = es el tiempo de un soluto no retenido en la columna expresado en minutos (min) 

 

Figura III- 19: Cromatograma de una muestra hipotética. 

tr

t0
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III-12 PREPARACIÓN DE LAS PELÍCULAS DE TIO2 

Las películas de TiO2 se prepararon mediante la utilización del reactivo comercial 

Degussa P-25 este material contiene alrededor de 80% rutilo y 20% anatasa. 

Con el fin de obtener películas de espesores uniformes y reproducibles, se utilizaron dos 

procedimientos diferentes en la preparación de las películas: 

Procedimiento 1: 

Como primer paso se preparó una suspensión de TiO2 en etanol, por cada 1 gr de TiO2 se 

agregó 4 ml de etanol al 96%, luego se lo agita durante 12 hs para que la solución coloidal sea 

homogénea, luego sobre un vidrio (1 x 5 cm) se aplican tiras de cinta Scotch de 60 m de 

espesor en ambos lados del vidrio, las cuales actúan como molde y espaciador. La suspensión 

coloidal de TiO2 se agregó con micro pipeta de 50 µl y se dispersó con una espátula de acero 

inoxidable, que remueve el exceso de la pasta. Después de dejar evaporar el solvente a 

temperatura ambiente se retiró la cinta y se coloco la película en una mufla a 500ºC en aire 

durante 30 minutos para realizar el proceso de sinterización, formándose una película de TiO2 

adecuadamente adherida sobre el vidrio. En el proceso de sinterizado se forman contactos 

eléctricos entre las nanopartículas de TiO2 lo que incrementa la conductividad de la 

película
158

. Además se combustionan y volatilizan los componentes orgánicos de la 

suspensión, obteniéndose películas delgadas de aproximadamente 70 µm de espesor. 

La adsorción del sensibilizador sobre la película de TiO2 se logró introduciendo el 

Vidrio/TiO2 en una solución del colorante (1 mM) en etanol absoluto por 24 horas en 

oscuridad, obteniéndose así su máxima adsorción sobre el TiO2. El Vidrio/TiO2 se coloca 

inmediatamente después del proceso de sinterizado y cuando se encuentra aún caliente ( 80 

0
C) a fin de evitar la adsorción de agua del ambiente sobre el TiO2. Cuando se retira el vidrio 

de la solución se lo enjuaga repetidas veces con etanol absoluto con la finalidad de eliminar 

los restos de colorante que no estén adsorbidos en la película de TiO2 y se lo deja secar a 

temperatura ambiente. 
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Procedimiento 2: 

Al igual que el procedimiento 1 se prepara una solución coloidal de TiO2, pero en la 

misma solución se le agregan 10 mg del sensibilizador, de esta forma se genera una solución 

coloidal de TiO2 más sensibilizador, luego se procede de la misma forma que el 

procedimiento 1, pero en vez de sinterizar a 500°C se lo hace a 180°C para que no se 

descomponga el sensibilizador. 

III-13 DETECCIÓN DE O2(
1
Δg) POR UN DERIVADO DEL ANTRACENO  

 

Una sonda cualitativa muy utilizada para detectar la formación de O2(
1
g) en solución 

acuosa es el 2,2´-(antraceno-9,10-diil)bis(metilmalonato) de tetra sodio (ABMM)
 159

. En 

presencia de O2(
1
g) el ABMM  reacciona formando un 9,10-endoperóxido (Figura III- 20) y 

esto hace que su absorbancia decrezca a medida de que avanza la reacción. Se sigue por 

espectrofotometría el decaimiento del ABMM a 378 nm en presencia de nuestro supuesto 

productor de O2(
1
g) (películas sintetizadas), si la absorbancia disminuye a medida que el 

tiempo de reacción transcurre se puede afirmar que se está produciendo O2(
1
g) en el medio.  

 

 

Figura III- 20: Reacción del ABMM con O2(
1
Δg). 
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El ABMM se sintetizó en el laboratorio a partir de 2,2’-(antraceno-9,10- diil)bis(ácido 

metilmalónico) (ABMA, 20 mg, 0,048 mmol) y NaOH (15 mg, 0,275 mmol) en 1,5 ml de 

agua. La mezcla de reacción se sonicó durante 10 min y se añadieron 3 mL de etanol para 

precipitar el producto (ABMM). El sólido obtenido se lavó tres veces con alcohol etílico 

absoluto y se secó bajo presión reducida. ABMM se obtuvo con un rendimiento del 85% (20 

mg). Los datos espectroscópicos coinciden con los informados previamente por Mora et. al. 

160
. 
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INSECTICIDAS DE LA FAMILIA DE LOS PIRETROIDES 

IV.1 GENERALIDADES Y ANTECEDENTES 

Las piretrinas y los piretroides se utilizan en numerosas formulaciones para el control de 

plagas de insectos en animales y en el medioambiente. Para mejorar su actividad insecticida la 

mayoría las piretrinas y muchos piretroides se combinan con un sinergista, como butóxido de 

piperonilo, N-octilbiciclohepteno dicarboximida, sulfóxido, sesamina, e isosafrol (que 

también pueden inhibir la oxidación microsomal). Algunas formulaciones incluyen 

insecticidas adicionales, repelentes de insectos o ambos, y muchos contienen solventes de 

hidrocarburos. Los aerosoles de piretroides pueden estar basados en agua o, alternativamente, 

en alcohol (lo que aumentará la toxicidad general). Desafortunadamente, los aerosoles que 

contienen alcohol pueden ser problemáticos, particularmente en gatos y en animales que son 

alérgicos a este tipo de compuestos. Las concentraciones de piretroides varían de 0,05 a 0,2% 

en productos listos para usar, mientras que los concentrados para dilución normalmente están 

formulados para contener no más del 2% de ingrediente activo. Los piretroides sintéticos se 

usan extensamente contra una amplia gama de ectoparásitos en animales grandes y pequeños 

en diferentes formulaciones, que incluyen ampollas, aerosoles, polvos y champús. La mayor 

parte de los piretroides se utilizan en medicina veterinaria, especialmente en perros y gatos. 

Más información con respecto a las generalidades y antecedentes de los piretroides 

estudiados en la presente tesis se puede encontrar en la Introducción (sección: antecedentes 

del tema). 

IV-2 RESULTADOS Y DISCUSIONES 

IV-2.1 ESPECTROS UV DE LOS PYREs  

En la Figura IV- 1 se muestran los espectros de absorción de los PYREs en MeOH/H2O 

50 % v/v, los cuales presentan su absorción en la zona UV del espectro electromagnético. 

Sólo la radiación UV-C (100-280 nm) es capaz de ser absorbida por este tipo de  compuestos. 

Esto deja claro que al irradiar soluciones de los PYREs con radiación UV-A, UV-B y visible, 

no puede producir transformaciones químicas en estas moléculas.  
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Figura IV- 1: Espectros de absorción de los PYREs en MEOH/H2O 50% v/v 

IV-2.2 FOTODEGRADACIÓN SENSIBILIZADA DE PYRES POR 

RIBOFLAVINA (Rf)  

Para evaluar la posible fotodegradación sensibilizada de los PYREs por Rf se realizaron 

diferentes experimentos de fotólisis estacionaria de soluciones de Rf + PYREs donde la 

radiación era absorbida solo por Rf y se monitoreó el avance de la reacción por espectroscopía 

UV-Vis (consumo de sustrato). Como la degradación de los PYREs puede provenir de la 

reacción de estos con los estados electrónicamente excitados de Rf o bien de las EROs 

generadas en el proceso, se realizaron todos los experimentos necesarios para dilucidar los 

detalles del mecanismo de reacción entre Rf y los PYREs.   

 

IV-2.2.1 Consumo de Sustrato 

Como se muestra en la Figura I- 16 Rf puede generar, por absorción de luz, distintas 

especies reactivas como ser: 
1
Rf

*
, 

3
Rf

*
y distintas EROs que pueden dar origen a la 

degradación de los PYREs. Como primer paso se realizó una experiencia cualitativa para ver 

si Rf es capaz de degradar a los PYREs por consumo de sustrato descripto en la sección III-

3.1.1. Dicha técnica es útil para averiguar si nuestro sustrato es afectado por alguna de las 
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especies reactivas que produce Rf, este efecto se puede visualizar por espectrofotometría. Los 

cambios espectrales que sufren los PYREs en presencia de Rf a distintos tiempos de 

irradiación se muestran en la Figura IV- 2. 

Por otra parte se realizó un consumo de sustrato en presencia de SOD, inhibidor selectivo 

del O2
•-
, para ver si este radical está involucrado en la degradación de los PYREs. Los 

resultados de estas experiencias se encuentran en los gráficos insertos de la Figura IV- 2.
 
 

200 300 400 500

0,0

0,4

0,8

1,2

1,6

 

 

A
b
s

 (nm)

ECM

0 200 400 600

-0,28

-0,21

-0,14

-0,07

0,00


 A

b
s

2
3

0

Tiempo (s)

 

200 300 400 500 600

-0,3

0,0

0,3

0,6

0,9

 

 

A
b

s

 (nm)

BIO

0 750 1500 2250

-0,15

-0,10

-0,05

0,00

 

 


 A

b
s

2
3

0

Tiempo (s)

 

225 300 375 450 525
-0,5

0,0

0,5

1,0

1,5

 

 

A
b

s

 (nm)

PER

0 1000 2000 3000

-0,06

-0,04

-0,02

0,00


 A

b
s

2
3

0

Tiempo (s)

 

200 300 400 500

-0,5

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

 

 

A
b

s

 (nm)

CIP

0 1000 2000 3000

-0,10

-0,05

0,00


A

b
s

2
3

0

Tiempo (s)

 

Figura IV- 2: Espectros de los diferentes PYREs en presencia de Rf, usando como 

línea de base Rf. Gráfico Inserto: Cambios de absorbancia en función del tiempo de 

irradiación para: Rf a 230 nm (■), PYREs a 230 nm en Rf (●), PYREs a 230 nm en Rf y 
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SOD (▲). [PYREs]0 = 20 µM, [SOD]0= 50 nM. Solvente: MeOH/H2O 50 %v/v. Fuente 

de iluminación 2 LEDs Azules (emisión a 465  5 nm), potencia total 80 mW. 

En todos los casos se observan cambios espectrales a medida que aumenta el tiempo de 

irradiación pero cuando comparamos las absorbancias a 230 nm (zona donde absorben los 

PYREs) de las tres soluciones (Rf sola, Rf + PYRE y Rf + PYRE y SOD) vemos que solo 

ECM y BIO presentan cambios significativos. Estos cambios pueden deberse a reacción de 

ECM y BIO con los estados excitados de Rf o con las EROs generadas a partir  del 
3
Rf

*
. La 

ausencia de cambios espectrales por parte de PER y CIP estarían indicando una nula o muy 

baja reactividad frente a las especies reactivas mencionadas previamente.  

Como se dijo anteriormente, el 
3
Rf

*
 genera el O2

-
 con un rendimiento cuántico de 0,008 

(reacción 10 de la Figura I- 16) y este puede reaccionar con el PYRE para dar productos. Para 

evaluar la posible reacción entre PYRE y O2
-

 se realizaron mediciones de consumo de 

sustrato de soluciones de Rf + PIREs en presencia de SOD, solo en el caso de ECM se puede 

apreciar una muy ligera variación.  

A continuación en la siguiente tabla se resumen los resultados obtenidos 

Insecticida Consumo de sustrato Efecto del O2
•-
  

ECM + ± 

BIO + - 

PER - - 

CIP - - 

Tabla IV- 1: Datos de fotólisis sensibilizada de PYREs en Rf por consumo de 

sustrato. En MeOH/H2O 50% v/v. Dónde:  se observan leves cambios, + se observan 

cambios, - no se observan cambios. 

En resumen, los resultados obtenidos (Tabla IV- 1) indican que la fotolisis sensibilizada 

con Rf solo afecta a ECM y BIO. Por otra parte se puede concluir que el O2
•- 

no produce un 

efecto significativo en la velocidad de degradación de ningún PYRE lo que estaría indicando 

que la especie O2
-

 no reacciona significativamente con los PYREs.  
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IV-2.2.2 Consumo de oxigeno 

Otro experimento realizado para dilucidar detalles del mecanismo de degradación de los 

PYREs por Rf, es el de consumo de O2 descripto en la sección III-4.1.2  . Estas experiencias 

nos permiten averiguar indirectamente, si alguna especie reactiva del oxígeno es responsable 

de la degradación de los PYREs. 

En la Figura IV- 3 se muestra la velocidad de consumo de oxigeno de los diferentes 

PYREs en solución de Rf. Como puede observarse, solo ECM y BIO producen cambios en la 

velocidad de consumo de oxígeno. Tanto PER como CIP tienen la misma velocidad de 

consumo de O2 que la Rf sola (ver inserto de la Figura IV- 3), esto indica que ninguno de los 

dos reacciona con las EROs producidas por Rf. Estos resultados son congruentes con los 

resultados obtenidos por consumo de sustrato. 
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Figura IV- 3: consumo de oxigeno vs tiempo de irradiación en soluciones de Rf 

(Abs445 = 0,45) y Rf (Abs445 = 0,45)  + [PYREs] = 500 µM en 50% MeOH/H2O, sistema 

de agitación. Fuente de irradiación: lámpara halógena de 150 W. Inserto: consumo de 

oxigeno vs tiempo de irradiación de todos los PYREs excepto ECM.  

El consumo de O2 en estos experimentos puede deberse a la reacción del PYRE con el 

O2(
1
g) o con algún radical de la Rf, que posteriormente consume el O2 del medio para 
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regenerarse (reacciones 15 y 20 de la Figura I- 16). Debido a que solo ECM y BIO dieron 

resultados positivos, se siguió avanzando en la dilucidación del mecanismo de degradación 

por Rf de estos PYREs. 

La constante de velocidad de degradación de ECM y BIO por O2(
1
g) se midió utilizando 

el método de Foote y Ching, un método comparativo descripto en la sección III-6.1.1 que 

utiliza Rosa de Bengala (productor solo de O2(
1
g)) y un compuesto de referencia (Fulfuril 

Alcohol) del que se conoce su valor de constante de velocidad para la reacción con el O2(
1
g). 

En la Figura IV- 4 y Figura IV- 5 se muestran la velocidad de consumo de O2 en solución de 

Rosa de Bengala  para ECM y BIO. 
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Figura IV- 4 : Grafico de primer orden 

para el consumo de oxigeno vs tiempo de 

irradiación en soluciones de RB (Abs550 = 0,52), 

[ECM] = 500 µM y [FFA] = 500 µM en 50% 

MeOH/H2O, sistema de agitación. Fuente de 

irradiación: lámpara halógena de 150 W. 
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Figura IV- 5: Grafico de primer orden 

para el consumo de oxigeno vs tiempo de 

irradiación en soluciones de RB (Abs550 = 

0,52), [BIO] = 500 µM y [FFA] = 500 µM en 

50% MeOH/H2O, sistema de agitación. 

Fuente de irradiación: lámpara halógena de 

150 W. 

El valor de la constante de velocidad reactiva (kr) para ECM fue de (3,2±0,2)·10
6
 M

-1
s

-1 
y 

(2,4 ±0,2) ·10
6 

M
-1

s
-1

 para BIO.  
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IV-2.2.3 kt de los PYREs 

La interacción que se produce entre los PYREs y el O2(
1
Δg) puede ser de naturaleza 

meramente física, puramente reactiva o una combinación de ambos procesos operando de 

manera simultánea. La constante de desactivación total (kt) se determinó mediante la técnica 

de  fosforescencia resuelta en el tiempo en el IR-cercano (sección III-5.1.2). Para esta 

determinación se empleó RB como productor de O2(
1
g) y ACN como solvente; mediante un 

tratamiento de Stern-Volmer se obtuvo el valor de kt. 
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Figura IV- 6: Grafico de Stern-Volmer para el quenching de luminiscencia de O2 

(
1
Δg) por los PYREs sensibilizado con RB, Abs532 = 0,32 en ACN. 
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En la siguiente tabla se muestran los resultados de las constantes obtenidas: 

PYRE kr (M
-1

s
-1) kt (M

-1
s

-1) 
ECM 3,05.10

6 3,5.10
6 

BIO 2,35.10
6 2,6.10

6 

PER — 2,7.10
6 

CIP — 4,2.10
6 

Tabla IV- 2: Valores de kr y kt para todos los PYREs. 

  

Teniendo en cuenta que la constante de velocidad de desactivación total del O2(
1
Δg) (kt), 

es la suma de las constantes para la desactivación por reacción química y la desactivación 

física podemos concluir que tanto ECM como BIO, a pesar de tener valores de kr 

relativamente bajos, reaccionan principalmente por la vía química con el O2(
1
Δg) ya que sus kt 

son similares a los valores de kr. Por otro lado PER y CIP desactivan al O2(
1
Δg) con constantes 

de velocidad bajas y además no reaccionan químicamente.  

Asumiendo lo reportado por Luis Ruzo
161

 es de esperar que piretroides dihalo-vinil 

sustituidos como PER y CIP no reaccionaran en presencia de O2(
1
g), en cambio, los 

piretroides con el grupo vinilo sin sustituir como ECM y BIO, forman endoperóxidos (Figura 

IV- 7). Esto explica los resultados obtenidos en el consumo de oxígeno en presencia de RB, la 

reacción del O2(
1
g) con los PYREs se da por una adición al doble enlace. Para PER y CIP 

esta reacción está imposibilitada debido a la presencia de los átomos de cloro, esto fue 

corroborado experimentalmente obteniéndose resultados negativos en el consumo de oxigeno 

tanto para PER como para CIP. Por otro lado ECM y BIO reaccionan ante el O2(
1
g) y lo 

hacen con una velocidad similar, dada la similitud estructural de las moléculas esto podría 

estar indicando que ambos reaccionan por un mismo mecanismo. Además esto se ve 

soportado por la coincidencia de valores entre kt y kr que nos estaría indicando que ECM y 

BIO incorporarían una sola molécula de O2 en proceso reactivo. 
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ECM 

y BIO 

 

PER y 

CIP 

 

Figura IV- 7: mecanismo de degradación de los diferentes PYREs en presencia de O2(
1
g). 

 

IV-2.2.4 Quenching del estado triplete de Rf (3kq) por los PYREs 

 

Con el objetivo de evaluar 
3
kq del 

3
Rf

*
 por PYREs (reacción IV-4 o IV-5) de la Figura 

IV- 8) se realizaron medidas de láser flash fotólisis excitando con el tercer armónico de un 

láser de Nd:YAG (355 nm). La desaparición de 
3
Rf* se monitoreó desde el decaimiento de 

primer orden de su absorbancia a 670 nm, esta es una zona donde la interferencia de otras 

especies es nula. Para obtener el valor de 
3
kq se realizó la determinación del tiempo de vida 

del triplete de Rf sin PYREs y con diferentes concentraciones de los mismos. Mediante el el 

tratamiento por Stern-Volmer descripto en la sección III-6.2.1 se obtuvieron los valores de 
3
kq 

para cada PYRE (ver Tabla IV- 3).   
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La solución de Rf utilizada tenía una Abs355 = 0,283 en MeOH/H2O 50% v/v. Las 

soluciones madres de PYREs (0,005 M) fueron preparadas utilizando la solución de Rf como 

solvente. Se adicionaron diferentes volúmenes de soluciones de PYREs a una celda de cuarzo 

con 1,5 mL de solución de Rf saturada con Argón y se observó cómo se acorta el tiempo de 

vida del triplete de la Rf en presencia de los diferentes PYREs. En la Figura IV- 9 se muestran 

los resultados obtenidos para todos los PYREs luego del tratamiento de datos. 

Rf + hν → 
1
Rf

*
 → 

3
Rf

*
 IV-1 

3
Rf

*
 → P(1) IV-2 

1
Rf

*
 + PYRE → P(2) IV-3 

3
Rf

*
 + PYRE → P(3) IV-4 

3
Rf

*
+ PYRE → Rf

•-
 + PYRE

•+
 IV-5 

Rf
•-
 + H

+
 → RfH

•
 IV-6 

2 RfH
• 
 → Rf + RfH2   IV-7 

RfH2 + O2(
3
Σg

-
) → RfH2

•+
 + O2

•-      
 IV-8 

3
Rf

*
 + O2(

3
Σg

-
) → Rf + O2(

1
g)   IV-9 

O2(
1
g) → O2(

3
Σg

-
)      IV-10 

O2(
1
g) + PYRE →P(11)    IV-11 

O2(
1
g) + PYRE → O2(

3
Σg

-
) + PYRE IV-12 

O2
•- 

+ PYRE →P(13) IV-13 

Figura IV- 8: Posibles procesos de degradación 

sensibilizada de PYREs con Rf  
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Figura IV- 9: Gráfico de Stern-Volmer para el quenching de 
3
Rf*con los diferentes PYREs en solución  MeOH/H2O 50% v/v 

saturada con Argón. 
 

En la siguiente tabla se encuentran los valores de las 
3
kq obtenidas para cada PYRE 

Molécula 
3
kq (M

-1
s

-1
) 

ECM (5,2±0,5)·10
8 

BIO (1,5±0,3)·10
7 

PER (1,6±0,3)·10
6
 

CIP (3,4±0,4)·10
6
 

Tabla IV- 3: 
3
kq obtenidas para cada PYRE 

Los resultados obtenidos indican que solo ECM reacciona apreciablemente con el 

estado excitado 
3
Rf

*
 ya que posee una 

3
kq 20 veces mayor que la 

3
kq de BIO y 100 veces más 

grande que las 
3
kq de PER y CIP. 

IV-2.2.5 Espectros de transcientes de Rf en presencia de ECM  

Con el objetivo de dilucidar detalles del mecanismo de desactivación del 
3
Rf* por ECM se 

realizó el espectro de triplete de Rf en presencia y en ausencia de ECM (Figura IV- 10). Para 

ello se adicionó ECM (2·10
-4

 M) a una solución acuosa de Rf (4·10
-5

 M), saturada con Argón.  
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Los espectros de absorción de especies transitorias se realizaron empleando un equipo de 

flash fotólisis (Figura III- 14) y la solución de Rf se excitó con el tercer armónico de un  láser 

de Nd: YAG (355 nm).  
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Figura IV- 10: Espectros de especies transitorias de Rf en presencia y ausencia de 

ECM. Tomado en solución acuosa, tras 2 µs y 60 µs del pulso del Laser. [Rf] 4·10
-5

 M 

[ECM] 2·10
-4 

M en atm de Argón. 

En presencia de ECM la Rf muestra su espectro del 
3
Rf* característico solo que con un 

tiempo de vida menor, lo que estaría confirmado la desactivación del 
3
Rf* por ECM. Sin 

embargo no se observa la formación de la banda de 570 nm atribuible a la especie RfH
●
 

(reacciones IV-7 y IV-8 de la Figura IV- 8) por lo que en las presentes condiciones no se 

puede corroborar la degradación por transferencia de carga. 

IV-2.2.6 Degradación de ECM en solución de Rf monitoreada por HPLC 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos para ECM podemos expresar que el mismo es 

degradado por Rf, para poder determinar si es eficiente el uso de Rf para degradar a ECM se 

realizó una fotólisis sensibilizada monitoreada por HPLC. Para ello se fotolizaron las 

siguientes soluciones: 

 Rf sola (2·10
-5

 M) 

 Rf con ECM (2·10
-4

 M) 
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Las soluciones fueron iluminadas con dos leds azules por diez minutos y luego se las 

inyecto en el HPLC para observar la velocidad con la que se degrada ECM. En la Figura IV- 

11 se muestran los cromatogramas de las distintas soluciones inyectadas. Como podemos 

distinguir, en el último cromatograma se observa que ECM es degradado casi en su totalidad 

por acción de la Rf, además, el pico con un tr = 5.5 min indica la formación de un único 

producto de fotólisis. De esta manera podemos corroborar que la fotolisis de ECM 

sensibilizada por Rf, es un modo eficiente para la degradación de este PYRE. 
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Figura IV- 11: Fotodegradación sensibilizada de ECM (2·10
-4

 M) por Rf (2·10
-5

 M) 

monitoreada por HPLC.   
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IV-2.3 FENTON Y FOTO-FENTON DE PYREs EN MEDIO HOMOGÉNEO 

IV-2.3.1 Optimización de condiciones 

Como se describió en el primer capítulo el proceso de Fenton involucra una serie de 

reacciones en las que la variación de algún reactivo o condición externa altera la eficiencia del 

proceso degradativo, por lo tanto es necesario optimizar todos los parámetros del proceso. En 

esta primera instancia se utilizó a BIO como molécula de prueba y el espectrofotómetro como 

medio de detección para seguir la degradación de la misma. Como la mezcla de Fenton 

absorbe en la misma zona espectral que BIO fue necesario utilizar un método quimiométrico 

(descripto en la sección III-7) para obtener la concentración de BIO.  

Los parámetros optimizados fueron: 

 Proporción de ACN/H2O 

 Tipo de ácido a utilizar 

 Variación en la [FeSO4·6H2O] 

 Variación en la [H2O2] 

Cabe destacar que el uso de ACN como parte del solvente es necesario debido a la 

baja solubilidad de los PYREs en agua. 

Variación en la proporción de ACN/H2O 

En la Figura IV- 12 se muestra el porcentaje de conversión de BIO por el proceso de Foto-

Fenton en diferentes mezclas de ACN/ H2O como solvente, las cantidades iniciales de H2O2 y 

Fe
2+

 utilizadas fueron 5·10
-2

 M y 1·10
-5

 M respectivamente
162
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Figura IV- 12: % de conversión de BIO por foto-Fenton en distintas proporciones 

de ACN/H2O. [BIO]0 = 6·10
-6

 M, [H2O2]=5·10
-2

 M y [Fe
2+

]= 1·10
-5

 M. pH = 3 con HCl 

Fuente de radiación: Rayonet. 

Se puede observar que la degradación de BIO utilizando 10% ACN es similar a la 

obtenida cuando se utiliza 20 % ACN, si tenemos en cuenta que el OH
● 

reacciona con el ACN 

(kOH = 2,2·10
7
 M

-1
s

-1
)
163

 se debería esperar una menor eficiencia de degradación de BIO 

cuando se utiliza mayor proporción de ACN. Aunque esto no se evidencia tan claramente, 

para las posteriores experiencias se decidió seguir trabajando con un 10 % de ACN como 

solvente. 

Variación en la [FeSO4·6H2O] 

Una vez determinada la mezcla de solventes a utilizar para la degradación de BIO, se 

prosiguió a evaluar el efecto de la concentración de Fe
2+

 (FeSO4·6H2O) en el proceso de Foto-

Fenton. En la Figura IV- 13 se muestra el porcentaje de conversión de BIO utilizando 

diferentes [FeSO4·6H2O] iniciales. 
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Figura IV- 13: % de conversión de BIO por foto-Fenton en 10 % ACN/H2O a 

distintas [Fe 
2+

]. [BIO]0 = 6·10
-6

 M, [H2O2]=5·10
-2

 M. pH = 3 con HCl .Fuente de 

radiación: Rayonet. 

En este caso se observa que, en principio, hay un incremento en la velocidad de 

degradación de BIO con el aumento de la [Fe
2+

] pero a concentraciones aproximadamente 

mayores que 5·10
-5 

M la velocidad de conversión disminuye. Este comportamiento está de 

acuerdo al reportado por E. Neyens y J. Baeyens (2003)
164

 para experiencias de Foto-Fenton 

en solución acuosa, dicho trabajo destaca que a concentraciones elevadas de Fe
2+

 empieza a 

pesar la reacción del OH

 con el Fe

2+
 cuya constante de reacción es del orden de 10

8
 M

-1
s

-1
. 

Variación en el tipo de ácido a utilizar 

Se ha demostrado que la reacción de Fenton o Foto-Fenton tienen su óptimo 

funcionamiento a pH = 3 
165

. Y que el tipo de ácido utilizado para proporcionar dicho pH al 

medio de reacción, también influye en el rendimiento para degradar compuestos
165

. 

Para evaluar este efecto se realizó la degradación de una solución de BIO por Foto-Fenton 

utilizando distintos ácidos en el medio de reacción para obtener un pH =3. 

En la Figura IV- 14 se muestran los resultados obtenidos. 
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Figura IV- 14: % de conversión de BIO por Foto-Fenton en 10 % ACN/H2O 

acidificado con diferentes ácidos a pH=3. [Fe
2+

]0 = 5·10
-5

 M. [BIO]0 = 6·10
-6

 M, [H2O2] = 

5·10
-2

 M. Fuente de radiación: Rayonet. 

Si bien no se observó un efecto significativo se decidió utilizar HClO4 ya que es el más 

utilizado por no acomplejarse con el Fe(II).   

Variación en la [H2O2] 

El último parámetro a optimizar en el proceso de Foto-Fenton fue el agua oxigenada, a 

continuación en la Figura IV- 15 se muestra el porcentaje de conversión de BIO utilizando 

diferentes [H2O2] iniciales. 
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Figura IV- 15: % de conversión de BIO por Foto-Fenton en 10 % ACN/H2O a 

diferentes [H2O2]. [BIO]0 = 6·10
-6

 M, [Fe 
2+

]0 = 5·10
-5

 M. pH = 3 con HClO4. Fuente de 

radiación: Rayonet. 

Como puede observarse, no hay diferencias significativas en la conversión de BIO a 

diferentes [H2O2] por lo tanto se decidió utilizar la máxima cantidad evaluada (1·10
-2

 M) ya 

que así podemos realizar fotólisis a tiempos largos sin preocuparnos por la escasez de H2O2 en 

el sistema. 

IV-2.3.2 Fenton en condiciones óptimas 

Una vez obtenidas las condiciones óptimas para el proceso de Foto-Fenton se realizó la 

reacción de Fenton para cada uno de los PYREs, la concentración de los PYREs se determinó 

por espectrofotometría UV-Vis utilizando el método quimiométrico (descripto en la sección 

III-7). Los resultados obtenidos se muestran en la  Figura IV- 16 . Como puede observase la 

degradación de los PYREs por este proceso resulta poco eficiente, en el mejor caso, ECM y 

BIO se degradan un 20% mientas que los otros compuestos apenas superan el 5 % de 

degradación. Esto se puede atribuir a la menor eficiencia del proceso de Fenton con respecto 

al de Foto-Fenton en estas condiciones debido que en el proceso de Foto-Fenton la reacción I-

9 contribuye a aumentar la concentración de OH
●
 y la regeneración de Fe

2+
.  
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Figura IV- 16: Porcentaje de degradación de los piretroides en solución de 10% 

ACN/H2O por el proceso de Fenton. [PYRE]0 = 6·10
−6

 M [Fe
2+

] = 5·10
-5

 M, [H2O2] =1·10
-

2
 M y pH = 3 

IV-2.3.2.1 Análisis cinético 

A partir de los cromatogramas obtenidos para cada PYRE, y la curva de calibración hecha 

previamente para cada compuesto, se determinó la variación de la concentración a cada 

tiempo de reacción (Figura IV- 17) y la constante de pseudo-primer orden (Figura IV- 18, 

Tabla IV- 5).  
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Figura IV- 17: variación en la 

concentración de PYREs en función del tiempo 

de degradación por el proceso de Fenton. 

Solución de 10% ACN/H2O, [ECM]0 =1·10
-5

 M 

[BIO]0 = 6·10
−6

 M, [PER]0 = [CIP]0 =9·10
−6

 M, 

[Fe
2+

] =5·10
-5

 M, [H2O2] =1·10
-2

 M y pH = 3 
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Figura IV- 18: grafico de primer 

orden para la degradación de los PYREs 

por el proceso de Fenton 

En la Figura IV- 18 se pueden observar un comportamiento similar entre BIO y ECM 

además la velocidad de degradación de estos es mayor con respecto a PER y CIP, esto podría 

asociarse a un aumento de la estabilidad de PER y CIP debido al átomo de cloro unido en la 

parte vinílica del PIRE.  

IV-2.3.3 Foto-Fenton en condiciones óptimas 

La Figura IV- 19 muestra los porcentajes de degradación de los PYREs en una mezcla con 

el reactivo de Fenton en ACN/H2O 10% a pH 3, bajo irradiación UV a 364 nm. El monitoreo 

en los cambios de la concentración de los PYREs se realizó mediante un cromatógrafo HPLC 

con detector UV-Vis (Figura III-2). Cabe aclarar que cada PYRE fue sometido a fotólisis 

directa con radiación a 364 nm y no se obtuvo ningún resultado positivo, en el inserto de la 

Figura IV- 19 se muestra la fotólisis directa de BIO monitoreada por espectrofotometría 

donde luego de 45 minutos de exposición a la radiación no se  observan cambios espectrales 

en ella.  
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Figura IV- 19: Porcentaje de degradación de los piretroides en solución de 10% 

ACN/H2O por el proceso de Foto-Fenton. Inserto: fotolisis directa de BIO. [ECM]0 = 

1·10
−5

 M, [BIO]0 = 6·10
−6

 M, [PER] = [CIP] = 1·10
−5

 M, [Fe
2+

] = 5·10
-5

 M, [H2O2] =1·10
-2

 

M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet  

La Tabla IV- 4 resume los resultados obtenidos 

PYRE % de degradación 

por Fenton 

% de degradación 

por fotoFenton 

Tiempo de la experiencia  (minutos) 

 Fenton fotoFenton 

ECM 25 98 180 20 

BIO 21 97 180 80 

PER 8 44 180 180 

CIP 6 37 180 180 

Tabla IV- 4: Degradación de los PYREs por Fenton y fotoFenton 

Análisis cinético 

A partir de los cromatogramas obtenidos para cada PYRE y la curva de calibración hecha 

previamente para cada compuesto, se determinó la variación de la concentración a cada 

tiempo de fotólisis y la constante cinética de pseudo-primer orden, Figura IV- 20 y Figura IV- 

21 respectivamente. 
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Figura IV- 20: variación en la 

concentración de PYREs en función del tiempo 

de fotolisis por el proceso de Foto-Fenton. 

Solución de 10% ACN/H2O, [ECM]0 = 1·10
−5

 M, 

[BIO]0 = 6·10
−6

 M, [PER]0 =  [CIP]0 =9·10
−6

 M, 

[Fe
2+

] =5·10
-5

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. 

Fuente de radiación: Rayonet 
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Figura IV- 21: grafico de primer orden 

para la degradación de los PYREs por el 

proceso de Foto-Fenton 

 

Al igual que lo ocurrido con la reacción de Fenton BIO y ECM poseen una velocidad de 

degradación mucho mayor que la velocidad de PER y CIP, esto podría asociarse nuevamente 

al tipo de estructuras de estas dos últimas que poseen  átomos de cloro en la parte vinílica de 

los PYREs. Por otra parte, aunque haya una correlación entre las moléculas, no ocurre lo 

mismo con la eficiencia de degradación. La degradación por Fenton logró degradar no más 

del 25 % de BIO y ECM en tres horas mientras que la degradación por foto-Fenton degrada a 

ambas moléculas completamente en menos de una hora. Para el caso de PER y CIP ocurre 

algo similar, el uso de foto-Fenton es casi 10 veces más eficiente que Fenton. 

IV-2.3.3.1 Determinación de la k de velocidad de reacción entre los PYREs y el OH● 

Se determinó la k de velocidad de reacción de los PYREs con el OH
● 

utilizando la 

metodología descripta en la sección III-8. Para ello se utilizó el equipo de Laser Flash 

Fotólisis
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Figura IV- 22: A0/A -1 vs. [PYRE] en 10 % ACN/H2O con 1·10
-3

 M de KSCN y 5·10
-3

 M de 

H2O2. Inserto: cambio de absorbancia obtenido a 480 nm en los experimentos de la figura 

principal en ausencia y presencia de distintas cantidades de BIO. 

A continuación se muestran los valores de las constantes de velocidad de degradación 

de todos los PYREs obtenidas en las condiciones optimas, para el proceso de Fenton y foto-

Fenton. 

PYRE k de velocidad de 

degradación  (M
-1

s
-1

) 

por Fenton 

k de velocidad de 

degradación (M
-1

s
-1

) 

por foto-Fenton 

k de velocidad de 

reacción con el OH
● 

(M
-1

s
-1

) 

ECM 2,8·10
-3

 70,9·10
-3

 2,3·10
10

 

BIO 2,5·10
-3

 66,7·10
-3

 2,03·10
10

 

PER 4,2·10
-4

 2,48·10
-3

 4,9·10
9
 

CIP 5,1·10
-4

 2,36·10
-3

 3,8·10
9
 

Tabla IV- 5: constantes de degradación para los PYREs por el Proceso de Foto-Fenton 

Como puede observarse en la Tabla IV- 5 para el proceso de foto-Fenton ECM y BIO 

tienen una k de degradación 30 veces mayor que la de los otros PYREs, además se degradan 

casi en su totalidad en menos de una hora mientras que los demás compuestos, no llegan a 

degradarse ni a la mitad de su concentración inicial en el doble de tiempo (ver Figura IV- 20). 
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Teniendo en cuenta los valores de las constantes de velocidad de cada PYRE con el OH
●
 era 

de esperarse que ECM y BIO se degraden mucho más ya que sus valores de constante de 

velocidad son casi diez veces más grades que los de PER y CIP.  

La buena correlación entre la velocidad de degradación y la velocidad de reacción con  el  

OH
● 

estaría confirmando que la reacción con el OH
● 

es la principal vía de degradación. 

IV-2.3.3.2 Degradación de ECM y BIO 

Dado que ECM y BIO mostraron mayor reactividad, ya que se degradaron completamente 

en menos de una hora, se decidió determinar el grado de mineralización de los mismos. Para 

esto se determinó  la cantidad de carbono orgánico total en la muestra mediante el uso del set 

de reactivos descripto en la sección III-2.1.4. Cabe destacar que en este caso se utilizó agua 

libre de carbono como solvente y no 10% ACN/H2O por su gran contenido de carbono.  

Para la degradación de ECM por Foto-Fenton se observó la aparición de dos nuevos picos 

en los cromatogramas a menor tR que el de ECM (ver Figura IV- 23). 
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Figura IV- 23: Cromatogramas a diferentes tiempos de fotólisis para la 

degradación de ECM en solución acuosa por el proceso de Foto-Fenton. [ECM]0 = 1·10
−5

 

M, [Fe
2+

] = 5·10
-5

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 
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El análisis del grado de mineralización se muestra en la Figura IV- 24. El ECM se degrada 

casi en su totalidad luego de 20 minutos de fotólisis (Figura IV- 23) pero no todo se 

mineraliza, luego de 30 minutos de fotolisis se puede ver que el 40 % del compuesto se 

mineraliza, el resto queda posiblemente como fotoproductos más pequeños.  
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Figura IV- 24: variación de las ppm de Carbono para ECM en función del tiempo 

de fotólisis. Fuente de irradiación: Reactor Rayonet. [ECM]0 = 1·10
−5

 M, [Fe
2+

] = 5·10
-5

 

M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 

Durante la degradación de BIO por Foto-Fenton no se observó, por HPLC, formación de 

fotoproductos (ver Figura IV- 25), estos resultados indican que los productos de degradación 

de BIO no absorben en la región que monitorea el HPLC o el proceso de Foto-Fenton produce 

una mineralización de la misma.  
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Figura IV- 25: Cromatogramas a diferentes tiempos de fotólisis para la 

degradación de BIO en solución acuosa por el proceso de Foto-Fenton. [BIO]0 = 6·10
−6

 

M, [Fe
2+

] = 5·10
-5

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 

 

En la búsqueda de los fotoproductos de degradación se realizó una experiencia igual a la 

anterior solo que se usó como sistema de detección el GC masa descripto en la sección III-

2.1.3. Cabe destacar que: a cada alícuota extraída a los distintos tiempos de fotólisis, se le 

realiza una extracción con diclorometano en proporción 3:1 para obtener los fotoproductos 

orgánicos generados. La fracción orgánica es la que se inyecta en el GC masa. 
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Figura IV- 26: cromatogramas del GC-masa para la degradación de BIO a diferentes 

tiempos de fotolisis. A: 0 min, B: 20 min, C: 30 min y D: 40 min de fotolisis. [BIO]0 = 6·10
−6

 M, 

[Fe
2+

] = 5·10
-5

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 
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Por estas experiencias, al igual que por HPLC, no se puedo observar la formación de 

fotoproductos (ver Figura IV- 26), esto puede deberse a distintos factores: 

a) No forman productos estables, todo el BIO se mineraliza rápidamente 

a CO2 y H2O. 

b) Los productos no pasan a la fase orgánica en el proceso de 

extracción. 

 

Para evaluar la mineralización de BIO por el proceso de Foto-Fenton se determinó la 

cantidad de carbono orgánico total a distintos tiempos de fotólisis (Figura IV- 27), para dicho 

análisis se utilizó el set de reactivos descripto en la sección III-2.1.4. 
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Figura IV- 27: variación de las ppm de Carbono para BIO en función del tiempo 

de fotólisis. Fuente de irradiación: Reactor Rayonet. [BIO]0 = 6·10
−6

 M, [Fe
2+

] = 5·10
-5

 

M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 

Los resultados obtenidos indican que el proceso de Foto-Fenton para BIO produce la 

mineralización completa de la misma, por lo tanto se propone el siguiente mecanismo de 

degradación: 
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H2O2 + Fe
2+ 
 Fe

3+
 + OH

-
 + OH

●
                         IV-14 

OH
●
 + Fe

2+
 Fe

3+ 
+ OH

-
 IV-15 

OH
●
 + H2O2  H2O + OOH

●
      

 
                          IV-16 

OOH
●
 + Fe

3+ 
  O2 + Fe

2+ 
+ H

+
                            IV-17 

Fe(OH)
2+ 

+ h  Fe
2+ 

+ OH
●
                                 IV-18 

BIO + OH
●
    CO2 + H2O IV-19 

Figura IV- 28 : Posible mecanismo de degradación 

de BIO mediante Foto-Fenton 

 

IV-2.3.4 Foto-Fenton asistida 

En la sección anterior  se habló sobre el aumento en la eficiencia de degradación del 

proceso de foto-Fenton cuando se le adiciona, además de H2O2 y Fe
2+

, un quelante del hierro 

que al acomplejarse con este, forma una especie capaz de producir radicales OH
● 

 por 

absorción de luz visible. Esta característica le da al proceso la capacidad de ser utilizado en 

presencia de luz solar y prescindir de la radiación UV. En nuestro caso se decidió utilizar 

ácido oxálico (5·10
-5

 M) como quelante, la cantidad de este se ajustó según bibliografía
166

. 

Se realizaron una serie de experimentos analizando el % de degradación de CIP y PER 

midiendo los cambios de concentración por HPLC con detector UV-Vis, se utilizó como 

fuente de radiación el Rayonet (fuente de radiación UV) o el simulador solar (fuente de 

radiación visible). El objetivo de estas experiencias es comparar la eficiencia de los procesos 

de degradación en presencia y en ausencia ácido oxálico, además el uso de distintas fuentes de 

radiación nos permite ver cuál es la más adecuada para cada caso. 

IV-2.3.4.1 Cipermetrina 

La Figura IV- 29 muestra la variación de la degradación de CIP, en una mezcla de CIP 

con:  

 El reactivo de Fenton bajo irradiación con Rayonet (FFECR).  

 El reactivo de Fenton en presencia de ácido oxálico, bajo irradiación con 

Rayonet (FFACR). 

 El reactivo de Fenton en presencia de ácido oxálico, bajo irradiación con luz 

solar simulada (FFACLS). 

 El reactivo de Fenton bajo irradiación con luz solar simulada (FFECLS).  
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Figura IV- 29: % de degradación de CIP (1·10
-5

 M) en solución de 10%ACN/H2O por el 

proceso de Foto-Fenton: Estándar y Asistida bajo diferentes fuentes de radiación, FFECR (♦), 

FFACR (■), FFECLS (▲) y FFACLS (●). Inserto: Cromatogramas de CIP a distintos tiempos 

de irradiación con luz solar simulada. [H2O2]=1·10
-2

 M, [Fe
2+

]=5·10
-5

 M, H2C2O4 =5·10
-5

 y pH= 3.   

Si comparamos las experiencias de Foto-Fenton con (■) y sin oxalato (♦) en las que se 

utilizó al Rayonet (λem= 364 nm) como fuente de radiación vemos que la presencia de ácido 

oxálico no produce ninguna mejoría, sino que por el contrario, para tiempos mayores a 120 

min la eficiencia de degradación es menor. Esto puede deberse a que a esta longitud de onda 

los coeficiente absorción del Fe(OH)
2+

 (≈ 600 M
-1

cm
-1

, ver Figura I- 19) y del Fe(C2O4)3
3-

 (≈ 

750 M
-1

cm
-1

, ver Figura I- 20) son similares, por otra parte, aunque el rendimiento cuántico 

para las reacciones fotoquímicas de regeneración de Fe
2+

 por el Fe(OH)
2+ 

es 0,017 a 360 nm y 

1,24 para el Fe(C2O4)3
3-

 lo cual debería favorecer al procesos asistido, se podría ver 

compensado por la reacción paralela del anión oxalato con el OH
●
 (kOH = 7,7·10

6
 M

-1
s

-1
)
167

 

que se genera en el medio.  

En las dos experiencias de Foto-Fenton en las que se utilizó la lámpara halógena, que 

simula aproximadamente la radiación solar que llega a la tierra, como fuente de radiación 

vemos que la presencia de oxalato (●) degrada el 30 % de CIP mientras que la experiencia sin 

oxalato (▲) no llega al 10 % de degradación, esto es de esperar ya que en la experiencia con 

ácido oxálico se forma el complejo Fe(C2O4)3
3-

 capaz de absorber radiación visible para 
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regenerar el Fe
2+

 (reacción IV-22 de la Figura IV- 30) y además producir más especies 

radicalarias como ser el radical anión carbonato (CO2
●-

) y el superóxido  capaces de degradar 

contaminantes (reacciones IV-23 y IV-24 respectivamente de la Figura IV- 30). La 

regeneración del Fe
2+

 por Foto-Fenton estándar (sin ácido oxálico) requiere radiación menor a 

380 nm (reacción IV-21 de la Figura IV- 30), este tipo de radiación es escasa cuando se utiliza 

la lámpara halógena por lo tanto es de esperar una menor eficiencia de degradación.    

H2O2 + Fe
2+ 
 Fe

3+
 + OH

-
 + OH

●
                                          IV-20 EROs Producidas por Fenton 

Fe(OH)
2+

 + h (<380 nm)  Fe
2+

 + OH
●
                              IV-21 EROs Producidas por Foto-

Fenton 

Fe (C2O4)3
3-

 + h (<500 nm)  Fe
2+

 + 2 C2O4
2-

 + C2O4
●-

     IV-22  

EROs Producidas por Foto-

Fenton Asistida 

C2O4
●-

  CO2
●- 

+ CO2                                                  IV-23 

CO2
●- 

+ O2    CO2 + O2
 ●-

                                          IV-24 

Figura IV- 30: EROs producidas por las diferentes variantes de Fenton 

 

IV-2.3.4.2 Permetrina 

Al igual que con CIP se realizó la degradación de PER (Figura IV- 31) con distintas 

variantes de foto-Fenton y fuentes de radiación, en una mezcla de PER con:  

 El reactivo de Fenton bajo irradiación con Rayonet (FFECR).  

 El reactivo de Fenton en presencia de ácido oxálico, bajo irradiación con 

Rayonet (FFACR). 

 El reactivo de Fenton en presencia de ácido oxálico, bajo irradiación con luz 

solar simulada (FFACLS). 

 El reactivo de Fenton bajo irradiación con luz solar simulada (FFECLS). 
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Figura IV- 31: % de degradación de PER (1·10
-5

 M) en solución de 10%ACN/H2O por el 

proceso de Foto-Fenton: Estándar y Asistida bajo diferentes fuentes de radiación, FFECR (♦), 

FFACR (■), FFECLS (▲) y FFACLS (●). Inserto: Cromatogramas de PER a distintos tiempos 

de irradiación con luz solar simulada. [H2O2]=1·10
-2

 M, [Fe
2+

]=5·10
-5

 M, H2C2O4 =5·10
-5

 y pH= 3.   

Se obtuvieron resultados similares a los de CIP, con la diferencia que en el caso de PER 

en todos los casos la eficiencia de degradación fue mayor. Cabe destacar que los dos picos 

que se observan en el cromatograma se deben a que el reactivo comercial es una mezcla de 

dos isómeros.  

Análisis cinético 

En la siguiente tabla se resumen los resultados obtenidos para la degradación de PER y 

CIP por las diferentes variantes del proceso de foto-Fenton asistida realizadas.  

PYRE Degradación (%) k de pseudo primer orden (M
-1

s
-1

) 

 Estándar 

con 

Rayonet 

Estándar 

con Luz 

Solar 

Asistida 

con 

Rayonet 

Asistida 

con Luz 

Solar 

Estándar 

con 

Rayonet 

Estándar 

con Luz 

Solar 

Asistida 

con 

Rayonet 

Asistida 

con Luz 

Solar 

CIP  38 8 27 25 2,4·10
-3

 6,7·10
-4

 1,8·10
-3

 1,6·10
-3

 

PER 44 13 46 53 2,9·10
-3

 8,2·10
-4

 3,1·10
-3

 3,8·10
-3
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El error experimental fue del 5% para el % degradación y 10 % para la determinación de 

las k de pseudo primer orden. 

Es de esperar que la eficiencia de degradación de PER sea mayor que la de CIP ya que 

como se demostró en la Tabla IV- 5, PER tiene una constante de velocidad de reacción con el 

OH
●
 mayor que CIP.  

IV-2.4 FOTO-FENTON DE PYRES EN MEDIO MICROHETEROGÉNEO 

IV-2.4.1 Asociación de los PYREs con β-CD 

Los procesos de Fenton y Foto-Fenton son muy eficientes en solución acuosa, en medio 

orgánico no resultan eficientes debido a la reacción del OH
●
 con el solvente orgánico

163
. Los 

PYREs son poco solubles en agua, por lo tanto si se quiere aumentar la cantidad a solubilizar 

se pueden utilizar ciclodextrinas. Entre muchas otras aplicaciones, las ciclodextrinas pueden 

formar complejos con compuestos orgánicos que son de gran estabilidad química y de esta 

manera aumentan la solubilidad en agua de los mismos. Esta capacidad de formación de 

complejos depende mucho de la estructura del huésped a alojar, existes múltiples formas de 

determinar esta capacidad. En nuestro caso se utilizó el método de Scott, descripto en la 

sección III-9. La asociación de los PYREs con -CD se evaluó midiendo los cambios 

espectrales de los mismos a diferentes concentraciones de -CD (Figura IV-32 a IV-37), se 

observa que el  máximo de absorción de cada PYRE aumenta a medida que aumenta la 

concentración de -CD.   

Al ajustarse los datos al modelo de Scott, la estequiometria de formación del complejo de 

los PYREs con -CD es 1:1 y esta representa mediante la siguiente ecuación. 

PYRE + -CD ⇌ PYRE--CD                      IV-25 
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Figura IV- 32:  Espectros de absorción de BIO 
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Figura IV- 33:  Determinación de la 

constante de asociación de β-CD con BIO por el 

método de Scott 
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Figura IV- 34:  Espectros de absorción de PER 
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Figura IV- 35:  Determinación de la 

constante de asociación de β-CD con PER por el 

método de Scott 
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En la siguiente tabla se muestran los valores de las constantes de asociación para cada 

PYRE: 

PYRE valor de la constante (M
-1

) 

BIO (1,9 ± 0,3)·10
3
 

PER (4,1± 0,5)·10
2
 

CIP (3,1± 0.4)·10
2
 

 

Si bien las tres moléculas forman el complejo de inclusión con la β-CD, BIO lo hace con 

una constante 5 veces mayor, esto es esperable ya que su estructura molecular es menos 

voluminosa que la de los otros PYREs permitiéndole ingresar mejor a la cavidad de la β-CD.  

IV-2.4.2 Foto-Fenton de PYREs en solución de β-CD 

Debido a que todos los PYREs forman complejos de inclusión con la β-CD es posible 

realizar su degradación en medio microheterogéneo. Para estas experiencias de degradación 

de los PYREs por Foto-Fenton en solución de β-CD, es necesario optimizar la cantidad de β-

CD a utilizar ya que un exceso de la misma puede ocasionar disminuciones en las eficiencias 

de degradación debido a que es una molécula orgánica y reacciona con el OH
● 

con una 
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Figura IV- 36 Espectros de absorción de CIP 
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Figura IV- 37:  Determinación de la 

constante de asociación de β-CD con CIP por el 

método de Scott 
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elevada constante de velocidad de 4.2·10
9
 M

−1
s
−1 168

. Además es adecuado optimizar 

nuevamente la cantidad de Fe
2+

 a utilizar ya que no solo es capaz de reaccionar con el OH
●
 

como se mencionó anteriormente sino que también forma complejos con la β-CD
129,130

 y esto 

puede afectar la eficiencia de degradación. 

Para estas experiencias se eligió como molécula de prueba a BIO. Se realizó la 

degradación por el proceso de Foto-Fenton de soluciones con distintas cantidades de β-CD. 

En la Figura IV- 38 se observan los resultados obtenidos utilizando el HPLC como sistema de 

detección. 
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Figura IV- 38: Degradación de BIO por Foto-Fenton en diferentes soluciones de β-CD. 

[BIO]0=6·10
-6

 M, [H2O2]0=1·10
-2

 M, [Fe
++

]=5·10
-5

 M a pH 3. Fuente de radiación: Rayonet  

Como puede verse, un exceso de β-CD (5·10
-3

 M) afecta considerablemente la eficiencia 

de degradación, en este caso la β-CD está actuando como un protector debido a que su 

concentración es 1000 veces más que la de BIO. 

Si tenemos en cuenta la experiencia con menor concentración de β-CD (5·10
-4

 M) 

vemos que no obtenemos la mejor eficiencia, esta se da a una [β-CD] = 1·10
-3

 M, este 

comportamiento podría atribuirse a la hipótesis de que se forma un complejo ternario (BIO--
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CD-Fe
2+

). Otros autores han postulado la formación de este tipo de complejo ternario (Q-CD-

Fe
2+

) para la degradación de trinitrotolueno
130 

 y fenantreno
131

 por Fenton y foto-Fenton, así 

como en la degradación de compuestos orgánicos hidrofóbicos por Fenton
132

. La formación 

de este tipo de complejo explica la mayor velocidad de degradación cuando se utiliza 1·10
-3

 

M de -CD, al generarse el radical OH
●
 interacciona con BIO sin tener que difundir en 

solución, produciendo la degradación mucho más rápida de BIO debido a la formación del 

complejo ternario. 

Para la optimización en la cantidad de Fe
2+ 

a utilizar se realizaron experiencias de 

degradación de BIO por foto-Fenton con una cantidad constante de -CD (1·10
-3

 M) y 

distintas [Fe
2+

]. En la Figura IV- 39 se muestran los resultados de estas experiencias. 
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Figura IV- 39: Porcentaje de degradación de BIO, en solución de β-CD 1·10
-3

 M, por el 

proceso de Foto-Fenton a diferentes [Fe
2+

].  [BIO]0 = 8·10
−6

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y pH = 3. 

Fuente de radiación: Rayonet 

El aumento en la [Fe
2+

] produce un aumento en la eficiencia de degradación de BIO, en la 

solución con menor [Fe
2+

] se necesitan 40 minutos de radiación para  degradar a BIO, 

mientras que en las otras experiencias donde la [Fe
2+

] es mayor solo son necesarios 20 

minutos de radiación para degradar completamente a BIO. 
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Estos resultados son congruentes con la hipótesis de formación del complejo ternario 

produce una mayor eficiencia en la degradación de este tipo de contaminantes.  

Luego de la optimización en la [β-CD] y [Fe
2+

] en el proceso de foto-Fenton en medio 

microheterogéneo puede concluirse que la eficiencia de degradación es máxima en solución 

de 1·10
-3

 M de β-CD y utilizando una [Fe
2+

] de 1·10
-4

 M. 

Ya con los parámetros optimizados se prosiguió con el estudio de degradación de los 

demás PYREs por Foto-Fenton en medio microheterogéneo. En la Figura IV- 40 se muestran 

los porcentajes de degradación para cada PYRE estudiado.  
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Figura IV- 40: Porcentaje de degradación de los piretroides, en solución de β-CD 1x10
-3

 

M, por el proceso de Foto-Fenton.  [PYRE]0 = 1·10
−5

 M, [Fe
2+

] = 1·10
-4

 M, [H2O2] = 1·10
-2

 M y 

pH = 3. Fuente de radiación: Rayonet 

La degradación por las diferentes técnicas de Foto-Fenton de los PYREs se resume a 

continuación en la siguiente tabla:  
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Foto-Fenton utilizado Medio ECM (%) BIO (%) PER (%) CIP (%) 

Estándar con Rayonet H2O/10% ACN > al 95 > al 90  43 40  

Microheterogéneo  > al 90  38 30 

Estándar con lámpara 

halógena 

H2O/10% ACN   13 8 

Asistida con Rayonet H2O/10% ACN   53 27 

Asistida con lámpara 

halógena 

H2O/10% ACN   46 25 

 

Como se puede observar en la tabla, la utilización de soluciones con un 10 % de ACN o 

-CD permiten la degradación de compuestos de baja solubilidad como lo son los PYREs por 

el proceso de Foto-Fenton. Dentro de los experimentos realizados con el Rayonet (λem=364 

nm) la utilización de ACN parece ser ligeramente más eficiente que la utilización de -CD, 

sin embargo la utilización del sistema con -CD es mucho más amigable con el 

medioambiente.  

La utilización de radiación visible en el Proceso de Foto-Fenton es eficiente si se agrega 

ácido oxálico (Foto-Fenton asistida), en ausencia del mismo es necesario utilizar luz UV 

(Rayonet) como fuente de radiación para obtener eficiencias de degradación significativas. El 

uso de radiación visible permite bajar los costos del proceso ya que se puede utilizar el sol 

como fuente y además es mucho menos peligroso que trabajar con radiación UV  

Nuevamente se puede ver que ECM (soluble en agua) y BIO se degradan  con mayor 

eficiencia debido a que son más reactivos al HO
●
 tal como lo muestran las constantes 

determinadas anteriormente (ver Tabla IV- 5). Esta mayor reactividad, al igual que en el caso 

del O2(
1
g), de puede atribuir al efecto protector del átomo de cloro sobre el doble enlace 

donde el HO
●
 podría atacar a la los PYREs en una primera instancia.  
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IV-2.5 FOTOCATÁLISIS EN MEDIO HETEROGÉNEO 

 

Como se mencionó anteriormente, dentro de los POAs hay técnicas que utilizan 

semiconductores sólidos para la degradación de contaminantes. Dentro de estos 

semiconductores el TiO2 es uno de los más utilizado para procesos fotocatalíticos por sus 

grandes ventajas como inocuidad, bajo costo y band gap adecuado para producir EROs. El 

único inconveniente que tiene el TiO2  es que requiere radiación UV para generar EROs. 

Dentro de las estrategias mencionadas anteriormente para extender la fotorrespuesta del TiO2 

a la región visible del espectro electromagnético se usaron colorantes adsorbidos sobre la 

superficie del TiO2. Basándonos en este tipo de metodología, se desarrolló un sistema de 

degradación a base de TiO2/sensibilizador para extender la respuesta espectral hacia el 

espectro visible. Por lo tanto, se probó de unir distintos sensibilizadores mediante dos 

diferentes procedimientos descriptos en la sección III-12. Los sensibilizadores utilizados 

fueron: RB, Eosina Y, Rf, RfPO4 y Riboflavina tetraacetato.  

El procedimiento I consiste en hacer una pasta de TiO2, soportarla sobre un vidrio para 

generar una película mediante la técnica de Doctor Blade, luego sinterizarla a 500 °C y por 

último es sumergirla en una solución acuosa del colorante para que se adsorba sobre el TiO2. 

En cambio, en el procedimiento II se hace una pasta de TiO2 mas sensibilizador, luego se la 

soporta sobre un vidrio mediante la técnica de Doctor Blade para generar una película y por 

último se la sinteriza a 180 °C. 

Luego de la síntesis de las películas se realizaron ensayos de estabilidad. Estos ensayos 

consistieron en dejar reposar cada una de las películas (TiO2/sensibilizador) 15 días en agua o 

metanol para observar si el sensibilizador quedaba adsorbido o se desprendía del TiO2, luego 

de los 15 días de reposo se le tomó un espectro a la solución para ver la cantidad de colorante 

que se desprendió. La Tabla IV- 6 resume los resultados obtenidos para cada película.  
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Procedimiento 

de síntesis 

Colorante utilizado Resultado luego 

de 15 días en agua 

Resultado luego de 15 

días en Metanol 

procedimiento I Riboflavina - + 

procedimiento I Riboflavina 5 fosfato + + 

procedimiento I Riboflavina tetraacetato - - 

procedimiento I Rosa de Bengala - - 

procedimiento I Eosina - - 

procedimiento II Riboflavina 5 fosfato + + 

Tabla IV- 6: Resultados de las diferentes películas sintetizadas luego de ser 

sumergidas en agua o metanol 

(+) El sensibilizador permanece adherido a la película luego de 15 días 

(-) El sensibilizador se desprende de la película antes de 15 días 

Como puede observarse en la Tabla IV- 6 solo la RfPO4 se mantiene adsorbida sobre el 

TiO2 en los dos diferentes medios. En la Ilustración 1 se muestran fotos de la RfPO4 adsorbida 

sobre las películas de TiO2, sintetizadas por los dos procedimientos descriptos anteriormente, 

luego de pasar 15 días sumergidas en agua a pH = 6. 

 

Ilustración 1: Películas sintetizadas. [1] TiO2 solo. [2] Película de TiO2 con RFPO4 

sintetizada por el procedimiento 1. [3] Película de TiO2 con RFPO4 sintetizada por el 

procedimiento 2 
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Debido a que solo se obtuvieron resultados positivos con la RfPO4 se procedió a la 

caracterización y prueba de actividad fotocatalítica de películas de TiO2/RfPO4 sintetizadas 

por ambos procedimientos.  

IV-2.5.1 Estabilidad de la RfPO4 con la temperatura 

Durante el proceso de síntesis de las películas se requiere una sinterización para que el 

TiO2 adquiera una estructura cristalina óptima para la fotocatálisis. Como se sabe, la 

temperatura de sinterización juega un papel importante en la actividad fotocatalítica del TiO2 

169,170
.  

Las películas sintetizadas por el procedimiento I pueden sinterizarse a altas temperaturas 

ya que se hacen con pasta a base de TiO2 solo, pero las sintetizadas por el procedimiento II, al 

contener una mezcla de TiO2 más RfPO4 en la pasta, no se pueden sinterizar a cualquier 

temperatura, por lo tanto es necesario determinar a qué temperatura se descompone la RfPO4. 

Como la sinterización de estas últimas se realiza en 30 minutos con una mufla, se decido 

tomar muestras de RfPO4 y exponerlas durante ese tiempo a diferentes temperaturas.  

Se realizaron 3 experiencias, a 100 °C, 200°C y 250°C. Para analizar la descomposición 

se utilizó espectroscopia FTIR como sistema de detección. La Figura IV- 41 se muestran los 

resultados obtenidos.    
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Figura IV- 41: Espectros IR para la RfPO4 tratada a diferentes temperaturas 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos puede decirse que recién a 250 °C la RfPO4 

se ve afectada, los tratamientos a 100 y 200 °C no muestran cambios significativos en los 

espectros FTIR lo cual, estaría indicando que la RfPO4 no se descompone a temperaturas 

menores de 200º C. 

IV-2.5.2 Caracterización de las películas 

IV-2.5.2.1 Espectros UV-visible de Reflectancia Difusa 

Las películas TiO2/RfPO4 poseen una coloración amarilla que se observa a simple vista 

(ilustración 1). Para realizar la caracterización espectral de las películas se realizaron medidas 

de absorbancia de las mismas utilizando un espectrofotómetro al que se le acoplo una esfera 

integradora, (Espectroscopia de reflectancia difusa). En la Figura IV- 42 se observan los 

resultados obtenidos. 
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Figura IV- 42: Espectros de reflectancia difusa de las distintas películas de TiO2 y 

TiO2/RfPO4 sintetizadas por los dos procedimientos. 

En negro se observa el espectro de absorción típico de una película delgada de TiO2 donde 

se observa que a longitudes de onda mayores a 500 nm no absorbe radiación. Además, se 

observa un decaimiento agudo de la absorbancia cerca de los 400 nm, lo que indica que la 

muestra tiene una estructura cristalina adecuada
171

. 

El espectro de absorción de la película TiO2/RfPO4 sintetizada por el procedimiento I 

muestra una intensa absorción en la región visible hasta los 550 nm. No se logran identificar 

los picos de absorción característicos de la RfPO4, esto se debe posiblemente a la gran 

cantidad de RfPO4 adsorbida sobre el TiO2. 

Por otro lado, el espectro de absorción de la película TiO2/RfPO4 sintetizada por el 

procedimiento II muestra una banda más definida a 450 nm característica de las transiciones 

π-π
*
 típicas de RfPO4. 

Como se puede observar en la Figura IV- 42 se ha logrado extender la absorbancia del 

TiO2 hacia la región visible del espectro electromagnético con ambos procedimientos de 

síntesis de películas de TiO2/RfPO4 
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IV-2.5.5 Efecto de la cantidad de RfPO4 en las de las películas  

 

En las experiencias de reflectancia difusa (Figura IV- 42) se observó que las  películas 

sintetizadas por el procedimiento I no poseen bandas de absorción definidas, esto se debe 

posiblemente a la gran cantidad de RfPO4 que tiene adsorbida la película. El exceso de RfPO4 

puede generar un efecto de autoquenching perjudicando así la inyección del electrón, desde su 

estado excitado, a la banda de conducción del TiO2 y de esta manera producir menor 

eficiencia en la actividad fotocatalítica de la película. Por lo tanto, es necesario optimizar la 

cantidad de RfPO4 a utilizar para la síntesis de las películas. 

Para determinar la cantidad de RfPO4 correcta a utilizar se realizaron 5 películas 

idénticas de TiO2 por el Procedimiento I y  a cada una se sumergió en soluciones de diferentes 

concentraciones de RfPO4. Cada película permaneció 12 horas inmersas en solución y luego 

se las colocó una semana en agua para que toda la RfPO4 no adsorbida sea eliminada 

Una forma de monitorear el efecto de autoquenching de la RfPO4 es medir como varia la 

emisión de su fluorescencia a diferentes concentraciones. La fluorescencia de RfPO4 va a 

aumentar a mayor concentración, hasta llegar a un punto en el que el efecto de autoquenching 

aparece y la fluorescencia empieza a decaer considerablemente. Los espectros de 

fluorescencia en estado sólido de las películas se muestran en la Figura IV- 43.  
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Figura IV- 43: Espectros de Fluorescencia de estado Solido de las películas inmersas en 

diferentes soluciones de RfPO4. λ de excitación = 445 nm  

Como puede observarse, la fluorescencia incrementa a medida que la solución de 

inmersión tenia mayor concentración de RfPO4, llegando a un máximo de concentración de 

solución de 40 mg/L, luego de esta concentración la fluorescencia decae, debido al efecto de 

autoquenching.  

La película sintetizada por el procedimiento I que se muestra en la experiencia de 

reflectancia difusa (Figura IV- 42), se realizó por inmersión de la película de TiO2 en una 

solución de RfPO4 1 mM (≈370 mg/L), una concentración donde el efecto de autoquenching 

está presente. 

IV-2.5.2.2 Espectros FTIR de las películas de TiO2/RfPO4 

Para caracterizar las películas de TiO2/RfPO4 se realizaron espectros FTIR sintetizadas 

por ambos procedimientos, además se evaluó el FTIR del TiO2 solo y de la RfPO4 sola para 

observar si se producen corrimientos o nuevas bandas debido a la interacción entre el TiO2 y 

la RfPO4.  Mediante el uso del equipamiento descripto en la sección III-3.1 se realizaron todas 

las mediciones de espectroscopía de absorción FTIR. A continuación se detallan los 

resultados obtenidos:   
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Figura IV- 44: espectros IR del: TiO2 puro (A), procedimiento I (B) y  RfPO4 pura (C)   

La Figura IV- 44 muestra los espectros IR para la película sintetizada por el 

procedimiento I. El grafico (A) muestra que no hay picos de absorción entre 900 - 1300 cm
-1

 

para el TiO2 puro, solo se observa una banda a 1630 cm
-1

 correspondiente al grupo OH de 

superficie de TiO2. La película sintetizada por el procedimiento I (grafico B) muestra bandas 

de absorción diferentes al espectro de la RfPO4 pura (Grafico C), En la región de 900 a 1200 

cm
-1

 de la RfPO4 se observan picos correspondientes a las frecuencias características de PO4
3-

 

libre, pero en la película sintetizada por el procedimiento I aparece un nuevo pico a 1130 cm
-

1
, este pico es característico del grupo fosfato cuando se ancla a la superficie del TiO2 por dos 

puntos de apoyo formando una ligadura bidentada
172

. Otra frecuencia característica de PO4
3-

 

libre se encuentra a 1340 cm
-1 173

, presente en el espectro de la RfPO4; esta banda desaparece 

en el espectro de la película sintetizada por el procedimiento I, indicando que el grupo PO4
3-

 

no está libre sino que se ha unido al TiO2. 



143 

 

Por otro lado, la película sintetizada por el procedimiento I presenta bandas características 

de las flavinas, a 1540 cm
-1

 se encuentra el estiramiento C = N fuera del plano
174

, indicando 

que la RfPO4 está presente en la película.   

Para el caso de la película sintetizada por el procedimiento II (Figura IV- 45) solo se puede 

observar la presencia de la banda característica de las flavinas a 1540 cm
-1

, la misma no nos 

estarían indicando de qué manera se une la RfPO4 al TiO2, pero mediante la técnica de 

reflectancia difusa pudimos observar que la RfPO4 está presente sobre la película de TiO2. 
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Figura IV- 45: espectros IR del: TiO2 puro (A), procedimiento II (B) y  RfPO4 pura (C). 

 

IV-2.5.4 Fotoestabilidad de la película 

Como se mencionó anteriormente el uso de colorantes como sensibilizadores del TiO2 es 

una de las estrategias que se utilizan para extender su fotorrespuesta, las moléculas de 

colorante adsorbidas sobre la superficie del TiO2 son las encargadas de absorber la radiación y 

luego le inyectan cargas (electrones) a la banda de conducción del TiO2. El colorante, luego 

de inyectar la carga queda como un catión inestable que puede regenerarse (por acción del 
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solvente) o degradarse. La fotoestabilidad de las películas de TiO2/RfPO4 se evaluó 

empleando espectroscopia de reflectancia difusa. Mediante el portacelda especial descripto en 

la sección III-10 se expuso la película de TiO2/RfPO4 a radiación con dos LEDs azules 

(λem=467 nm) de baja potencia (40 W/m
2
) durante 90 minutos.  
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Figura IV- 46: Espectros de reflectancia difusa de la película de TiO2/RfPO4 antes de la 

fotólisis(—) y después de la fotólisis (—). Fuente de radiación 2 LEDs azules 

Como se puede ver en la Figura IV- 46, la película se ve afectada después de la fotólisis, 

la banda de absorción que tiene un máximo a 450 nm cae considerablemente; esto indica que 

luego de la inyección de un electrón a la banda de conducción de TiO2 (reacción IV-26) , la 

RfPO4 se degrada (reacción IV-28). 

Para evitar que la RfPO4 se degrade se utilizó una especie de sacrificio que vuelve a 

reducir a la RfPO4 y así evitar su degradación. El uso de especies de sacrificio en estos 

sistemas ha sido reportado por varios autores
175,176

. En nuestro caso se probó con ácido 

etilendiaminotetraacético (EDTA) como especie de sacrificio ya que tiene dos grupos amino; 

grupos que pueden actuar como donantes de electrones y así regenerar la RfPO4 (reacción IV-

29).  
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RFPO4 + hν(445nm)     
1
RFPO4

*
 IV-26 

1
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* 
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+
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-
)   RFPO4
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 + TiO2(ecb

-
) IV-27 
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-
) + O2(ad)     TiO2+ O2


(ad) IV-28 

RFPO4
+
   Productos IV-29 

RFPO4
+
 + EDTA    RFPO4 + EDTA

+
 IV-30 

Para corroborar el efecto del EDTA en la estabilidad de la película, se realizaron 2 

experiencias de fotólisis. Mediante el portacelda especial descripto en la sección III-10 se 

expusieron a las películas de TiO2/RfPO4 a radiación con dos LEDs azules, pero una en 

solución acuosa con EDTA 10 mM y a la otra película en una solución acuosa sin EDTA. Se 

tomaron espectros de reflectancia difusa de las películas a diferentes tiempos de fotólisis para 

evaluar el efecto del EDTA sobre la película. Los resultados obtenidos se muestran a 

continuación: 
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Figura IV- 47: Espectros de reflectancia 

difusa de la película TiO2/RfPO4 a distintos tiempos 

de fotolisis en ausencia de EDTA. Fuente de 

Radiación 2 LEDs azules 

400 450 500 550 600

0,0

0,4

0,8

1,2

 

 

A
b

s
 (

u
.a

.)

 (nm)

 0 min

 15 min

 30 min

 60 min

 90 min

 

Figura IV- 48: Espectros de reflectancia 

difusa de la película TiO2/RfPO4 a distintos 

tiempos de fotolisis en presencia EDTA 0.01M. 

Fuente de Radiación 2 LEDs azules 
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En la Figura IV- 47 se ve claramente cómo se va degradando la RfPO4 a medida que 

trascurre el tiempo de fotolisis, la banda de 450 nm de película TiO2/RfPO4 va disminuyendo 

a medida que aumenta el tiempo de fotolisis. En cambio en la Figura IV- 48 se puede observar 

que la misma banda no se ve afectada a medida que trascurre el tiempo de fotolisis, por lo 

tanto el EDTA estaría regenerando la RfPO4 adsorbida sobre TiO2 (ver reacción IV-29). 

IV-2.5.3 Actividad Fotocatalítica de las películas 

 

Una vez caracterizadas las películas se procedió a evaluar su actividad fotocatalítica para 

degradar contaminantes. Como primer paso se estudió la degradación de un colorante modelo 

(Rojo Congo)
177,178

 para evaluar la capacidad fotocatalítica de las películas. Como sistema de 

detección se utilizó un espectrofotómetro UV-vis.  

La experiencia consistió en irradiar con dos LEDs azules (λem = 467 nm) la película 

(TiO2/RfPO4) inmersa en una solución del colorante (10 mg/l) utilizando el dispositivo 

descripto en la sección III-10, luego se observó la variación de la absorbancia del Rojo Congo 

en función del tiempo de irradiación. Cabe destacar que las películas permanecen doce horas 

en una solución fresca de colorante antes de la fotólisis para asegurarse que los cambios de 

absorbancia se deben a la degradación del colorante y no a la adsorción del mismo sobre la 

película.  

En la Figura IV- 49 se muestran los resultados obtenidos para las diferentes películas. 
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Figura IV- 49: variación de absorbancia a 497 nm del Rojo Congo en presencia de las 

diferentes películas, rojo congo solo (■), Procedimiento I (●), Procedimiento II (▲) y TiO2 (▼). 

Inserto: espectros de absorbancia del Rojo Congo, en presencia de la película sintetizada por 

procedimiento II, a distintos tiempos de fotólisis. Fuente de radiación: 2 LEDs azules 

Se puede observar que el rojo congo es degradado por ambas películas de TiO2/RfPO4. La 

película que solo contiene TiO2 muestra una pequeña degradación del rojo congo, 

posiblemente esto se deba a que este colorante éste actuando como un sensibilizador ya que 

como se puede observar en el inserto de la Figura IV- 49 absorbe la radiación de los LEDs 

(em= 467 nm). La experiencia en que solo se irradió una solución de  rojo congo (■) no 

produjo ningún efecto sobre el contaminante modelo. 

La película TiO2/RfPO4 sintetizada por el procedimiento II fue un 10 % más eficiente que 

la película realizada por el procedimiento I.  

Dado que el rojo congo también podría estar produciendo un efecto de fotosensibilización 

sobre la película de TiO2, lo que podría explicar la leve caída de la absorbancia a 497 nm 

cuando se usa la película de TiO2 solo (ver Figura IV- 49), se decidió utilizar fenol como 

compuesto a degradar. El fenol no solamente no absorbe la radiación de proveniente de los 

LEDs sino que además ha sido calificado como un contaminante prioritario por la Agencia de 

Protección Ambiental de los Estados Unidos
179
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El procedimiento experimental utilizado para degradar al fenol es el mismo que se utilizó 

con el Rojo Congo. En la Figura IV- 50 se muestran los resultados obtenidos para la 

degradación del fenol con las películas de TiO2/RfPO4 y de TiO2 solo.  
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Figura IV- 50: variación de absorbancia a 270 nm del Fenol en presencia de las diferentes 

películas, Procedimiento I (●), Procedimiento II (▲) y TiO2 (■). Inserto: espectros de 

absorbancia del Fenol, en presencia de la película sintetizada por procedimiento II, a distintos 

tiempos de fotolisis. [Fenol] = 5·10
-4

 M. Fuente de radiación: 2 LEDs azules 

Al igual que con el rojo congo, la película sintetizada por el procedimiento 2 produce una 

mayor variación en la absorbancia del fenol que la película realizada por el procedimiento 1. 

En este caso (ver inserto de Figura IV- 50) los resultados muestran que la absorción del fenol 

aumenta a medida que avanza la fotólisis y aparece una nueva banda a 350 nm, esto se debe a 

la formación de fotoproductos como quinonas o catecoles
180

. 

Para obtener aún más detalles sobre la cinética de degradación del fenol en presencia de la 

película sintetizada por el procedimiento II, se realizaron experiencias de fotólisis utilizando 

HPLC para detectar y cuantificar la degradación del fenol. Para las medidas por HPLC se 

realizaron inyecciones por duplicado y el valor de la concentración de fenol se obtuvo 

realizando una curva de calibración previamente. 



149 

 

En la Figura IV- 51 se muestran los cromatogramas de las distintas alícuotas de fenol 

inyectadas en el HPLC a los distintos tiempos de fotolisis. 
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Figura IV- 51: Cromatogramas de la solución de fenol (5·10
-4

 M) tomadas a distintos 

tiempos de fotolisis usando la película de TiO2/RfPO4 obtenida por el procedimiento II como 

fotocatalizador. Fuente de radiación: 2 LEDs azules  

Se puede observar claramente cómo va disminuyendo la el pico del Fenol (tR = 10,5 min) 

y a su vez la aparición de nuevos picos debido a la formación de fotoproductos.  

Una vez obtenida la curva de calibración correspondiente (inserto de la Figura IV- 52) se 

calculó la disminución de la concentración de fenol en función del tiempo de fotólisis, 

encontrándose que luego de 300 min de fotólisis, un 30% del fenol había sido degradado (ver 

Figura IV- 52).   
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Figura IV- 52: Variación de [Fenol] en función del tiempo de irradiación utilizando la 

película sintetizada por el procedimiento II como fotocatalizador. Inserto: curva de calibración 

del Fenol realizada por HPLC. Fuente de radiación: 2 LEDs azules. 

Dilucidación de fotoproductos 

El posible mecanismo de degradación del fenol en presencia de las películas TiO2/RfPO4, 

puede ser a partir de la generación de especies reactivas del oxígeno (EROs) y estas especies 

son las encargadas de degradar el contaminante. Como fue reportado por A. Sobczynski, la 

exposición del fenol a este tipo de sistemas suelen generar, en primera instancia, 

fotoproductos derivados de la quinona y del catecol
181

. Para determinar si la película de 

TiO2/RfPO4 producía alguno de estos fotoproductos se realizaron inyecciones de patrones de 

1,2 dihidroxibenceno, 1,4 dihidroxibenceno y benzoquinona en el HPLC (luego de las 

corridas cromatográficas de la fotolisis del fenol) obteniéndose los siguientes resultados: 
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Figura IV-53: Patrones inyectados en el HPLC. [Benzoquinona]=1·10
-5

 M, [1,4 

dihidroxibenceno]=[1,4 dihidroxibenceno]=1·10
-4

M. Fase móvil: 70/30 MetOH/H2O.λdet=254 nm. 

Teniendo en cuenta los cromatogramas de los patrones se puede corroborar la formación 

de benzoquinona y de 1,2 dihidroxibenceno ya que los picos de estos compuestos coinciden 

en su tiempo de retención con los fotoproductos de la fotólisis del fenol (cromatograma A de 

la Figura IV-53). Además se calcularon lo coeficientes de retención de cada pico mediante la 

metodología descripta en la sección III-11 para descartar errores por tiempo muerto de las 

experiencias, dichos cálculos se encuentran en la siguiente tabla: 
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fotoproductos 

tR (min) k´  

patrones 

tR (min) k´ 

Fase móvil   

MeOH/H2O(70:30) 

Fase móvil 

MeOH/H2O(70:30) 

pico 1 7,3 1,28 Benzoquinona  7,2 1,26 

pico 2 6,6 1,06 1,2 dihidroxibenceno 6 1,06 

pico 3 4,5 0,57 1,4 dihidroxibenceno 4,8 0,52 

Fenol 10,4 2,26    

 

Los datos de la tabla nos muestran que el k´ del pico 1 es igual al k´ del patrón 

benzoquinona y el k´ del pico 2 es igual al k´ del patrón de 1,2 dihidroxibenceno por lo tanto  

esto nos estaría confirmando la generación de estos compuestos durante la fotólisis del fenol 

en presencia de la película de TiO2/RfPO4. 

IV-2.5.6 Posible mecanismo de generación de EROs a partir de la película de 

TiO2/RfPO4 

Hasta el momento se mostraron resultados del efecto que producen las películas sobre 

contaminantes modelos, pero no se discutió en ningún momento qué tipo de especies reactivas 

de oxígeno eran producidas por las películas. Para ello se realizaron experimentos con 

inhibidores específicos para dilucidar el mecanismo de acción de las películas.  

En primera instancia se realizó una experiencia de consumo de oxígeno, la cual contenía 

una solución de Fulfuril Alcohol (FFA) en presencia de la película TiO2/RfPO4. Se conoce 

que el FFA reacciona rápidamente con cualquier especie reactiva de oxígeno
182

. Por lo tanto, 

se colocó la película TiO2/RfPO4 realizada por el procedimiento II en una celda que contenía 

una solución de FFA y el electrodo de oxígeno,  se la selló herméticamente para que no 

ingrese oxígeno del exterior y luego se procedió con el experimento. 
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Como inhibidores selectivos en la solución de FFA se utilizaron NaN3 que es un inhibidor 

de O2(
1
Δg) y SOD como inhibidor de O2

•-
. A continuación se muestran los resultados 

obtenidos 
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Figura IV- 54: Consumo de oxígeno de la película TiO2/RfPO4 sintetizada por el 

procedimiento II en presencia de los diferentes inhibidores. (A) TiO2/RfPO4 en agua, (B) 

TiO2/RfPO4 con FFA y NaN3, (C) TiO2/RfPO4 con FFA y (D) TiO2/RfPO4 con FFA y SOD 10 µM. 

[FFA]0 = 1·10
-4

 M. Fuente de radiación: 2 LEDs azules. 

La Figura IV- 54 muestra el consumo de oxígeno de la película TiO2/RfPO4 con los 

diferentes inhibidores. Se puede observar que la velocidad de consumo de C es mucho mayor 

que la velocidad de B (presencia de NaN3),  lo cual indica que la película estaría degradando 

al FFA por la producción de O2(
1
Δg). También, se puede observar que en presencia de SOD 

(D) es mayor que en la experiencia C (sin inhibidores), esto estaría indicando la participación 

del O2
●-

, debido que se sabe que la enzima SOD produce la dismutación del O2
•-
 generando 

H2O2 de acuerdo con la siguiente reacción:  

2 O2
●
2H + ־

+
 
   
    O2(

3
Σg

-
) + H2O2                                            IV-31 

Por lo tanto, el aumento de la velocidad de consumo en presencia de SOD es debido a la 

generación H2O2, un oxidante mucho más fuerte que el O2
•-
. 
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Para confirmar la presencia de O2(
1
Δg), se realizó una experiencia de fotólisis utilizando 

una sonda molecular para detectar la producción de O2(
1
Δg). La sal derivada de antraceno 

(ABMM) reacciona en agua específicamente con el O2(
1
Δg) formando el producto 9,10-

endoperóxido (ver sección III-13). Por otra parte se realizó una fotólisis del ABMM en 

presencia de NaN3, que es un inhibidor de O2(
1
Δg). La Figura IV- 55 muestra los resultados 

obtenidos.  
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Figura IV- 55: Fotooxidación del ABMM (35 µM) por: película de TiO2/RfPO4 (■), 

película de TiO2/RfPO4 en presencia de Azida de sodio (▲), película de TiO2 (♦) y en ausencia de 

película (▼). Inserto: espectros de absorbancia del ABMM con película de TiO2/RfPO4 a 

distintos tiempos de fotólisis.  

El  ABMM se degrada en presencia de la película de TiO2/RfPO4. Sin embargo, con la 

película de TiO2, no hay un cambio apreciable en la absorbancia máxima a 378 nm. Por otro 

lado, cuando se agrega NaN3, hay una disminución apreciable en la eficiencia de degradación, 

lo que confirmaría la intervención de O2(
1
Δg).  

Teniendo en cuenta todos los resultados obtenidos se realizó un esquema representativo 

donde se puede ver como es degradado un contaminante (Q) por las películas de TiO2/RfPO4: 
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Figura IV- 56: Esquema representativo del mecanismo de fotocatálisis de las 

películas TiO2/RfPO4  

En la Figura IV- 57 se muestran las reacciones que explican cómo es degradado un 

contaminante Q por la película de TiO2/RfPO4 luego del proceso de absorción de luz visible. 

RfPO4 + hν(445nm)     
1
RfPO4

*
 IV-32 

1
RfPO4

* 
+ TiO2(hvb

+
/ecb

-
)   RfPO4

•+
 + TiO2(ecb

-
) IV-33 

1
RfPO4

* 
  

3
RfPO4

*
  IV-34 

TiO2(ecb
-
) + O2(ad)     TiO2+ O2


(ad) IV-35 

3
RfPO4

*
 + O2(

3
Σg

-
)  O2(

1
Δg) + RfPO4 IV-36 

3
RfPO4

*
 + O2(

3
Σg

-
)  O2


(ad) + RfPO4

•+ IV-37 

O2
●-

(ad) + H
+
 → HO2

●
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HO2
●
→ → → OH

●
  IV-39 
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RfPO4
+
 + EDTA    RfPO4 + EDTA

+
 IV-40 

O2


(ad) , O2(
1
Δg) ó OH

● 
+ Q    Productos oxidados IV-41 

Figura IV- 57: Conjunto de reacciones que ocurren en la 

película de TiO2/RfPO4 luego del proceso de absorción de luz visible 
 

IV-2.5.7 Reutilización de las películas 

Una propiedad muy importante de cualquier material utilizado para fotocatálisis es su 

estabilidad durante varios ciclos de uso. En muchos casos, la eficiencia de degradación del 

material se ve disminuida a medida que aumenta el uso del mismo, por lo tanto es necesario 

determinar la cantidad de ciclos de degradación que pueden realizarse con una misma 

película.  

Para llevar a cabo esta experiencia se realizó una fotólisis utilizando al fenol 

(contaminante) con una misma película durante 4 ciclos. Se trabajó con una película 

sintetizada por el procedimiento II y utilizó el siguiente procedimiento:  

1. Se dejó la película en solución de fenol 5·10
-4

 M y EDTA 0,01 M  por 1 día para 

que se alcance el equilibrio de adsorción-desorción.   

2. Se realizó la fotólisis del fenol en presencia de la película por 90 min. 

3. Luego de cada fotólisis la película fue lavada repetidas veces con agua para 

retirar restos de los productos de la fotólisis. 

4. Luego se volvió a poner a la película en solución fresca de fenol 5·10
-4

 M y 

EDTA 0,01 M 1 día, este proceso se repitió 4 veces. 

En la Figura IV- 58 se muestran los resultados obtenidos. 
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Figura IV- 58: Degradación del Fenol por 

una misma película luego de 4 ciclos de uso. 

[Fenol]0=5·10
-4

 M, [EDTA]0= 0.01 M. Fuente de 

radiación: 2 LEDs azules  
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Figura IV- 59: Espectros de reflectancia 

difusa de la Película luego de cada ciclo de 

fotolisis. 

Luego de cuatro ciclos de 90 minutos cada uno, la degradación del fenol en presencia 

de la película de TiO2/RfPO4 decae más de la mitad. En el primer ciclo se logra casi un 25 

% de degradación, mientras que en el último ciclo la degradación es de un 8 %. 

Probablemente esto ocurre porque la RfPO4 se va descomponiendo a medida que se 

repiten los ciclos. Los espectros de reflectancia difusa de la película (Figura IV- 59) 

muestran que la banda característica de absorción de la RfPO4  (450 nm) va disminuyendo 

con cada ciclo realizado. 

IV-2.6 DEGRADACIÓN DE PYRES EN MEDIO HETEROGÉNEO 

Una vez evaluada la actividad fotocatalítica de las películas de TiO2/RfPO4 con 

contaminantes modelos se procedió con la degradación de PYREs utilizando las películas 

como agentes oxidantes.   

Las experiencias consistieron en irradiar con dos LEDs azules (λem = 467 nm) la película 

(TiO2/RfPO4) inmersa en una solución del PYRE (1·10
-5

 M) utilizando el dispositivo 

descripto en la sección III-10, luego se determino la variación de la concentración del PYRE, 

en función del tiempo de irradiación, por HPLC. Cabe destacar que las películas permanecen 

doce horas en una solución fresca de PYRE antes de la fotólisis para asegurarse que los 
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cambios en la concentración se deben a la degradación del PYRE y no a la adsorción del 

mismo sobre la película.  

Degradación de ECM 

En la Figura IV- 60 se muestran los resultados para la degradación de ECM en 

presencia de la película de TiO2/RfPO4. Cabe destacar que en este caso también se realizaron 

experiencias de degradación con Azida de sodio y SOD, inhibidores selectivos de O2(
1
g) y 

O2
•-
 respectivamente. 
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Figura IV- 60: Degradación de ECM (1·10
-5

 M ) en presencia de la película de TiO2/RfPO4  

sola (■), en presencia de la película de TiO2/RfPO4  y SOD 10 µM (●),en presencia de la película 

de TiO2/RfPO4  y Azida de sodio 1·10
-5

 M (▲). Fuente de radiación: 2 LEDs azules 

Se puede observar que ECM es degradado por la película de TiO2/RfPO4, Aunque no 

completamente, luego de 120 minutos de fotolisis se degrada un 25 %. Por otro, lado la 

presencia de SOD o azida de sodio disminuyen la eficiencia en la degradación de ECM, 

siendo la azida de sodio la más perjudicial para el proceso de degradación ya que en presencia de la 

misma, la degradación es 4 veces menor indicando que el O2(
1
g) es la especie más involucrada en 

la degradación de ECM por este metodo.   
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Degradación de CIP 

Al igual que con ECM se realizo la degradación de CIP en presencia de la película de 

TiO2/RfPO4, la Figura IV- 61 se muestran los resultados obtenidos. 
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Figura IV- 61: Degradación de CIP (1·10
-5

 M ) en presencia de la película de TiO2/RfPO4 

en presencia de la película de TiO2/RfPO4. Inserto: Cromatogramas de la solución de CIP 

tomadas a distintos tiempos de fotolisis. Fuente de radiación: 2 LEDs azules. 

Para este caso también se obtuvieron resultados positivos para la degradación aunque la 

eficiencia es mucho menor que la obtenida para el ECM, la CIP se degrado un 12 % en 180 

minutos de fotólisis. Debido al bajo porcentaje de degradación no fue posible el uso de 

inhibidores. 

Los resultados obtenidos se condicen con las experiencias en medio homogéneo, CIP se 

degrada mucho menos que ECM.  

El uso de catalizadores sólidos (TiO2/RfPO4) nos da eficiencias de degradación menores 

que en medio homogéneo, esto es de esperar ya que al usar un sólido existe el equilibrio de 

adsorción-desorción que agrega un paso más lento al mecanismo de degradación de PYREs 

pero la ventaja del uso de fotocatalizadores sólidos es que se pueden retirar fácilmente del 

medio de reacción.  
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IV-3 IMIDACLOPRID 

El último insecticida que se estudió en este trabajo de tesis fue el Imidacloprid (ICM), el 

cual pertenece a la familia de los neonicotinoides. Como se mencionó en la sección I-1 se ha 

reportado el estudio sobre la degradación del ICM por dos metodologías en medio 

homogéneo, una es la fotolisis directa con radiación UV
55

 y la otra es Foto-Fenton
56

. 

Consecuentemente, se decidió evaluar su degradación en medio homogéneo mediante 

fotodegradación sensibilizada y en medio heterogéneo utilizando las películas de TiO2/RfPO4.  

IV-3.1 Espectro de absorción  

ICP presenta absorción en el espectro UV-vis con un máximo a 270 nm en agua (Figura 

IV- 62). El coeficiente de absortividad molar en agua a 270 nm es (6,1 ± 0,4)·10
4
 M

-1 
cm

-1
.
 
El 

monitoreo de los cambios en el espectro de absorción de este compuesto, generados durante 

las experiencias de fotólisis sensibilizada, se llevó a cabo observando el máximo de absorción 

mencionado. 
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Figura IV- 62: Espectro de absorción de ICP (1·10
-4

 M) en agua. 
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IV-3.2 Fotodegradación sensibilizada de ICP por Riboflavina 

 

Al igual que con los PYREs, como primer paso se realizó una experiencia cualitativa para 

ver si Rf es capaz de degradar a ICP por consumo de sustrato. La Rf puede, por absorción de 

luz, generar especies oxidantes capaces de degradar a ICP (ver Figura IV- 63). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Las experiencias de consumo de sustrato consisten en exponer una solución de ICP y Rf a 

luz azul y así desencadenar el mecanismo de la Figura IV- 63. Si la reacción es positiva, los 

cambios espectrales del consumo de Rf sola deben ser diferentes a los del consumo de Rf e 

ICP. En la Figura IV- 64 se muestra la variación espectrofotométrica de una solución de Rf 

Rf + hν → 
1
Rf

*
 → 

3
Rf

*
       (IV-42) 

  
1
Rf

*
 + ICP → P(2) ( IV-43) 

3
Rf

*
 + ICP → P(3) ( IV-44) 

3
Rf

*
+ ICP → Rf

•-
 + ICP

•+
 ( IV-45) 

Rf
•-
 + H

+
 → RfH

•
 ( IV-46) 

2 RfH
• 
 → Rf + RfH2 ( IV-47) 

RfH2 + O2(
3
Σg

-
) → RfH2

•+
 + O2

•-
 ( IV-48) 

3
Rf

*
 + O2(

3
Σg

-
) → Rf + O2(

1
g) ( IV-49) 

O2(
1
g) → O2(

3
Σg

-
) ( IV-50) 

O2(
1
g) + ICP →P(11) ( IV-51) 

O2(
1
g) + ICP → O2(

3
Σg

-
) + ICP ( IV-52) 

O2
•- 

+ ICP →P(13) ( IV-53) 

Figura IV- 63: Posibles procesos de 

degradación sensibilizada de ICP con Rf 
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con ICP. Los cambios que se observan a lo largo de la fotólisis parecen significativos, pero al 

compararlos con los datos de la Rf sola (inserto de la Figura IV- 64) no se observan 

diferencias apreciables en la velocidad de consumo. 
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Figura IV- 64: Espectros de ICP en presencia de Rf, usando como línea de base Rf. Gráfico 

Inserto: Cambios de absorbancia en función del tiempo de irradiación para: Rf a 270 nm (■), 

ICP a 270 nm en Rf (●) y ICP a 270 nm en Rf y SOD (▲). [ICP]0 = 1·10
-4 

M, [SOD]0= 50 nM. 

Solvente: H2O. Fuente de iluminación 2 LEDs Azules (emisión a 465  5 nm), potencia 15,2 mW. 

El agregado se SOD (inhibidor del O2
•-
) tampoco produce variación en la velocidad de 

consumo, por lo tanto el O2
•-
 no estaría degradando al ICP. 

Para corroborar que ICP no era degradado por ninguna de las EROs generadas por la Rf se 

realizó el consumo de oxígeno que nos permite seguir la variación en la [O2] a medida que 

trascurre el tiempo de fotólisis. Se irradiaron 3 soluciones de Rf utilizando como solvente 

H2O, una contiene el sustrato a degradar (ICP), otra contiene ICP más SOD y la última se usa 

de blanco de fotolisis. A continuación se muestra el consumo de O2 de las tres soluciones 

descriptas. 
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Figura IV- 65: Consumo de O2 vs tiempo de irradiación en solución de Rf (A445 nm = 0,44), 

[ICP]0 = 5 mM en H2O por: ICP con Rf y ICP con Rf y SOD, [SOD]0 = 100 nM. Sistema con 

agitación, T = 24 ºC. 

Como puede verse en la Figura IV- 65 la velocidad de consumo de oxígeno de las tres 

soluciones es similar, por lo tanto esto nos estaría corroborando que ICP no se degrada por las 

EROs generadas por la Rf. 

La Rf, además de EROs, genera su estado triplete excitado que puede degradar al ICP 

(reacción 3 de la Figura IV- 63). Para evidenciar esto se determinó la constante de 

desactivación de 
3
Rf

*
 utilizando la metodología descripta  en la sección III-6.2.1. La solución 

de Rf utilizada fue de  Abs355nm 0,3 en MeOH/H2O 50% V/V. De los tiempos de vida y de 

acuerdo a un tratamiento de Stern-Volmer (Figura IV- 66) se determinó la constante de 

velocidad  de quenching bimolecular (
3
kd) y se encontró un valor de (1,8±  0,2) ·10

7
 
 
M

-1
 s

-1
. 
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Figura IV- 66: Gráfico de Stern-Volmer para el quenching de 
3
Rf

* 
por ICP en MeOH/H2O 

50% V/V saturada con Argón. 

IV-3.3 Fotodegradación sensibilizada de ICP por Rosa de Bengala 

La fotodegradación sensibilizada del ICP en presencia de RB, conocido productor de 

O2(
1
∆g) (Figura I- 13), se llevó a cabo mediante el método comparativo descrito por Foote y 

Ching descripto en la sección anterior. La Figura IV- 67 muestra los resultados de consumo de 

oxígeno, tanto para el sustrato (ICP) como el compuesto de referencia (FFA), se utilizaron  

concentraciones de 500 µM en MeOH/H2O 50%V/V. Se utilizó un filtro de corte de 345 nm 

para evitar la absorción de luz por parte del ICP. La fotólisis se realizó hasta porcentajes de 

conversión de sustrato a productos menor al 10 % para evitar la interferencia de los posibles 

fotoproductos.  

La constante de velocidad de reacción (kr) se determinó a partir de los gráficos primer 

orden de consumo de oxígeno en función del tiempo de irradiación con respecto a la 

referencia kr (FFA) = 6,02.10
7
 M

-1
s

-1
 en MeOH/H2O 50% V/V, como se explicó en la sección 

anterior. 
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Figura IV- 67: Consumo de O2 vs tiempo de irradiación en soluciones de RB (A556= 0,506) 

en H2O por: ICP con RB, RB y FFA como referencia con RB. [ICP]0 = 500 µM y [FFA]0 = 500 

µM. Sistema con agitación, T = 22 ºC. Fuente de irradiación: lámpara halógena con filamento de 

tungsteno de 150 W, filtro de corte de 345 nm. 

Teniendo en cuenta los resultados de la Figura IV- 67 podemos concluir que ICP no se 

degrada con el O2(
1
∆g) producido por el RB, esto es de esperar ya que los estudios utilizando 

la Riboflavina como sensibilizador también habían dado resultados negativos con esta especie 

reactiva del oxígeno.  

IV-3.4 Fotodegradación de ICP en medio Heterogéneo 

Se han reportado resultados para la degradación de ICP con TiO2 en reactores solares 

obteniendo eficiencias de degradación relativamente lentas (500 minutos para degradar el 

95% del compuesto)
56

. Por lo tanto, se decidió realizar un estudio comparativo entre las 

eficiencias de degradación del TiO2 solo y de las películas de TiO2/RfPO4 sintetizadas por el 

procedimiento II, para ver qué sistema resulta más eficiente para degradar al ICP.  

En primera instancia se realizó una experiencia de fotólisis utilizando el dispositivo 

descripto en la sección III-10 (sistema de 2 LEDs azules como fuente de radiación). Se colocó 

una película de TiO2/RfPO4 en una solución de ICP (1·10
-5

 M), mediante el HPLC se observó 

como variaba la concentración de ICP en función del tiempo de irradiación. Cabe destacar que 

las películas permanecen 8 horas en una solución fresca de contaminante antes de la fotólisis 
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para asegurarse que se haya alcanzado el equilibrio de adsorción-desorción sobre la película. 

En la Figura IV- 68 se observan los resultados obtenidos. 
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Figura IV- 68: Cromatogramas de las distintas alícuotas de ICP en presencia de la 

película, tomadas a distintos tiempos de fotolisis. Inserto: % de Degradación del ICP. 

[ICP]0=1·10
-5

 M. Fuente de radiación: 2 LEDs azules. 

Luego de 180 minutos de irradiación con los LEDs, se obtuvo una degradación del 15 %. 

Esto implica que la película degrada al ICP pero con una eficiencia muy baja, posiblemente 

esto se deba a la baja potencia de irradiación utilizada en la experiencia.  

Para comparar la eficiencia de degradación de la película de TiO2/RfPO4 y una película de 

TiO2 solo se realizaron experiencias de degradación utilizando la lámpara halógena como 

fuente de radiación. El experimento consistió en irradiar cada película, por separado, inmersa 

en una solución de ICP (1·10
-5

 M) utilizando la lámpara descripta en la sección III-2.2.2, 

luego por HPLC se observó como variaba la concentración de ICP en función del tiempo de 

irradiación. Al igual que en la experiencia anterior, las películas permanecen 8 horas en una 

solución fresca de contaminante antes de la fotólisis. En la Figura IV- 69 se muestran los 

resultados obtenidos. 
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Figura IV- 69: Cromatogramas de las distintas alícuotas de ICP en presencia de la película 

de TiO2/RfPO4, tomadas a distintos tiempos de fotólisis. Inserto: % de Degradación del ICP por 

las dos películas utilizadas, película de TiO2/RfPO4 (■) y película de TiO2 (●). [ICP]0=1·10
-5

 M. 

Fuente de radiación: Simulador solar. 

Puede observarse que la película sintetizada por el procedimiento II aumenta su eficiencia 

de degradación cuando es iluminada con el simulador solar llegando casi a un 40 % de 

degradación, mientras que con los LEDs solo se degradaba el 15 % del sustrato. 

Por otra parte, si comparamos las eficiencias de la película con RfPO4 y sin ella vemos 

que, al mismo tiempo de fotólisis, es un 10 % más eficiente. Esto puede deberse a que la 

lámpara halógena del simulador emite poca radiación menor a 400 nm por lo tanto la película 

de TiO2 genera menos OH
● 

 que la película de TiO2/RfPO4 que absorbe mayor cantidad de 

radiación visible. En la Tabla IV- 7 se muestran los mecanismos de degradación involucrados 

para cada tipo de película. Cabe destacar que ambas películas generan, además de OH
●
, otras 

EROs como el O2
•- 

y el O2(
1
Δg) pero como se demostró en los estudios de fotodegradación 

sensibilizada, ninguna de estas dos especies degrada al ICP. 
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Película de TiO2 Película de TiO2/ RfPO4 

TiO2 + hv (<400 nm)  → TiO2 (e
-
bc + h

+
bv) RfPO4 + hν (<550 nm) → 

1
RfPO4

*
 

TiO2 (e
-
bc + h

+
bv)→ TiO2 + Calor 

1
RfPO4

* 
+ TiO2  → RfPO4

•+
 + TiO2(ecb

-
) 

TiO2 (e
-
bc) + O2 → O2

•-
 

1
RfPO4

* 
 → 

3
RfPO4

*
 

O2
●-

 + H
+
 → HO2

●
 TiO2(ecb

-
) + O2(ad)   →  TiO2+ O2


(ad) 

HO2
●
→→→ OH

●
 

3
RfPO4

*
 + O2(

3
Σg

-
) → O2(

1
Δg) + RfPO4 

TiO2 (h
+

bv)  + OH
-
 → OH

●
 O2

●-
(ad) + H

+
 → HO2

●
 

TiO2 (h
+

bv) + H2O → H
+
 + OH

●
 HO2

●
→ → → OH

●
 

OH
● 

+ ICP → Productos OH
● 

+ ICP → Productos 

Tabla IV- 7: mecanismo de degradación de ICM por la película de TiO2 solo y la 

película de TiO2/RfPO4 bajo irradiación con lámpara halógena  
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CAPITULO V 
 

 

 

 

 

 

 

CONCLUSIONES Y PROYECCIONES 
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V-1 CONCLUSIONES  

 En general se puede concluir que, en función de los resultados obtenidos, que la 

fotodegradación sensibilizada por Rf de los piretroides depende mucho de la estructura 

química de los mismos, siendo una metodología efectiva para la degradación de ECM y BIO. 

Para el caso de PER y CIP no se observó degradación, los átomos de cloro que poseen estas 

estructuras desfavorecen la reacción con las EROs generadas por Rf. Para lograr la 

degradación de PER y CIP se deben utilizar procesos que generen especies reactivas con 

mayor capacidad oxidante como son los radicales hidroxilos (OH
●
), los cuales se generan en  

los  POAs. De esta manera cuando se dispone de un residuo que contiene alguno de estos 

insecticidas, antes de ser desechado debería realizarse el tratamiento adecuado con alguno de 

los POAs que se aplicaron en este trabajo de tesis.  

 La utilización de soluciones acuosas de CDs permitió aumentar la solubilidad de los 

PYREs en agua. Se obtuvieron eficiencias de degradación similares a las obtenidas en 

solución acuosa con un 10 % de ACN. Por lo tanto el uso de CDs resulta ser más conveniente 

para el medioambiente por ser biodegradable. 

 El proceso de foto-Fenton es más eficiente en la degradación y la mineralización que  

Fenton, para todos los piretroides de estudio, en las condiciones experimentales usadas. 

 El uso del proceso de foto-Fenton asistido permite degradar a PER y CIP utilizando una 

lámpara halógena, esto permitiría el uso de radiación solar como fuente de radiación 

reduciendo los costos del proceso y los peligros de usar radiación UV.      

 Con respecto al Imidacloprid, no se degrada por fotodegradación sensibilizada por Rf, en 

un ambiente acuático natural es muy probable que se bioacumule o sea degradado por algún 

microorganismo. Por otra parte, su degradación es muy eficiente cuando se utiliza TiO2 o 

algún derivado del mismo (Película de TiO2/RfPO4) 

 Se logró sintetizar un material a base de TiO2 y RfPO4 con propiedades muy interesantes 

a la hora de degradar contaminantes, además al absorber luz visible es posible utilizarlo con 

radiación solar.  

V-2 PROYECCIONES DEL ESTUDIO 

Dado que la contaminación de los cuerpos de agua dulce, generada por productos de uso 

agropecuarios como los agroquímicos, es una de las problemáticas más actuales de Argentina 
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y de gran parte del mundo, en un futuro se pretende poder llegar a realizar ensayos con 

diferentes mezclas de formulados comerciales con la finalidad de aplicar las tecnologías 

utilizadas en este trabajo de tesis para la descontaminación de recipientes y/o sitios 

contaminados.  

Además se pretende incorporar ensayos para evaluar la toxicidad
304

 de las mezclas 

tratadas, con el uso de especies de diferente nivel trófico como por ejemplo: Daphnia magna 

(pulgas de agua) o semillas de lechuga (Lactuca satival). 

Otras propuestas para investigaciones futuras son:  

a) Evaluar la degradación de estos compuestos en aguas naturales y ver los efectos de 

distintos parámetros (alcalinidad, materia orgánica, dureza, etc.) sobre la eficiencia de 

los procesos.  

b) Evaluar la posibilidad de utilizar reactores solares fotocatalíticos que utilicen el 

proceso de Foto-Fenton o TiO2/RfPO4 para la degradación de contaminantes. En este 

sentido se podrían utilizar distintos reactores de flujo tipo cascada o tipo cilindro-

parabólico compuesto (CPC). Estos estudios se harían primero en reactores a escala 

laboratorio y luego a escala piloto.   
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