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Símbolos y Abreviaturas 

 

CECs Contaminantes de preocupación mergente  

POPs Contaminantes orgánicos persistentes 

EDAR Estación depuradora de aguas residuales 

ROS Especies reactivas de oxígeno 

AOPs Procesos de oxidación avanzada  

SCE Electrodo saturado de calomelanos  

UV Ultravioleta 

UV-Vis Ultravioleta - Visible 

E* Energía del estado excitado 

EA Energía de activación 

E0red Potencial de reducción 

S0 Estado fundamental 

S1 Primer estado excitado singlete 

T1 Primer estado excitado triplete 

RV Relajación vibracional 

ISC Cruce intersistemas 

IC Conversión interna 

A Aceptor 

D Donante 

LFP Fotólisis de destello láser  
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I Intensidad 

kq Constante cinética 

KSV Constante de Stern Volmer 

τ Tiempo de vida 

ΦF Rendimiento cuántico de fluorescencia 

ΦPL Rendimiento cuántico de fotoluminiscencia 

1O2 Oxígeno singlete 

·OH Radical hidroxilo 

O2·- Radical anión superóxido 

FC Fotocatalizador 

Q Especie desactivante 

BC Banda de conducción 

BV Banda de valencia 

SC Semiconductor 

Eg Separación entre bandas 

e- Electrón 

h+ Hueco 

Oi Oxígeno intersticial 

VM Vacantes del metal 

VO Vacantes de oxígeno 

RF Riboflavina 

P Fenol 
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OPP orto-fenilfenol 

TCP Triclorofenol 

PCP Pentaclorofenol 

PYR Pirimetanil 
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Summary 

Conventional technologies for treating contaminated water fail 

to address the removal of emerging contaminants of concern 

(CECs), highlighting the need for implementing new strategies 

applicable on an industrial scale. Among the various techniques 

used in contaminated water treatment, Advanced Oxidation 

Processes (AOPs) emerge as a promising option for organic 

contaminant removal, thanks to their ability to generate highly 

reactive species like hydroxyl radicals in sufficient 

concentrations to purify water. In this context, the main objective 

of this doctoral thesis is to design and synthesize photocatalysts 

for the remediation of wastewater with high concentrations of 

organic pollutants. 

In the first stage, the covalent derivatization of a well-known 

dye, Riboflavin (RF), onto silica particles (SiO2@RF) was 

addressed to generate a highly charged surface of this organic 

dye and modify its photophysical properties. After studying the 

photocatalytic processes for contaminant removal and 

conducting comprehensive photophysical characterization, a 

new photocatalytic mechanism for this novel heterogeneous 

photocatalyst was proposed. Due to the close distance between 

Riboflavin molecules on the surface of the SiO2@RF 

photocatalyst, it prevented the dye from undergoing intersystem 

crossing, thus excluding the formation of the triplet excited state 

and therefore singlet oxygen. Consequently, the photo-stability 

of heterogenized riboflavin in the SiO2@RF photocatalyst was 

improved compared to its behavior in homogeneous media. 

Furthermore, the heterogeneous photocatalysis process for 

contaminant degradation occurred through electron transfer 

reactions from the singlet excited state. 
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In the subsequent stage of research, the influence of the TiO2 

layer thickness on the photocatalytic efficiency of supported 

photocatalysts SiO2@TiO2 was explored. The main objective was 

to optimize the efficiency of TiO2 in photocatalytic processes for 

contaminant degradation. Additionally, modifications were 

introduced in the sol-gel synthetic method for SiO2@TiO2 

photocatalysts, intending to control both the rate of formation 

and the thickness of the TiO2 layer on the SiO2 spheres. After 

conducting a comprehensive characterization of these materials, 

the photocatalytic efficiency was evaluated in relation to the 

amount of TiO2 present in each SiO2@TiO2 photocatalyst. The 

results revealed a significant dependence of the photocatalytic 

activity on the thickness of the TiO2 layer, which correlated with 

the photoluminescence response of each sample. 

In this context, the synthesis and characterization of a SiO2@TiO2 

photocatalyst, as well as glass wool coated with TiO2 (GW_TiO2), 

were carried out with the aim of eliminating an emerging 

contaminant of concern (CEC), sulfamethoxazole (SMX), in a 

simulated matrix of urban water under solar radiation. 

Furthermore, the incorporation of Fe3O4 nanocrystals into the 

shell of the SiO2@TiO2 photocatalyst was explored with the 

intention of acting as traps for photogenerated electrons, thereby 

minimizing their recombination while aiding in the recovery of 

the photocatalyst from the reaction medium. The synergy 

between TiO2 and Fe3O4 in the new SiO2@TiO2@Fe3O4 

photocatalyst was evaluated in the removal of a model organic 

contaminant under UV-A radiation. The results showed that 

Fe3O4 attached to TiO2 can perform photo-Fenton reactions at 

neutral pH. Additionally, H2O2 and peroxymonosulfate (PMS) 

were evaluated as radical promoters, greatly enhancing the 

photo-oxidative power of the new SiO2@TiO2@Fe3O4 
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photocatalyst. It was concluded that PMS was more efficient 

than H2O2. 

Finally, with the aim of implementing supported TiO2 materials 

in continuous flow photocatalytic processes, a new macroscopic 

composite was designed and synthesized to improve the 

photocatalytic properties of existing ones. This new material 

consists of SiO2@TiO2 microparticles covalently bonded to glass 

wool, which in turn was coated with a layer of TiO2 crystals of 

optimized thickness according to previous chapter 

investigations (approximately 30 nm). The innovative design of 

the photocatalyst allowed for greater contact area with water and 

facilitated its implementation in a specially designed continuous 

flow photoreactor to evaluate its photocatalytic efficiency in 

phenol removal, a recalcitrant organic contaminant. 
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Resum 

Les tecnologies convencionals per al tractament d'aigües 

contaminades no aconsegueixen abordar l'eliminació de 

contaminants de preocupació emergent (CECs), el que subratlla 

la necessitat d'implementar noves estratègies que tinguin 

aplicació a escala industrial. Entre les diverses tècniques 

emprades en el tractament d'aigües contaminades, els Processos 

d'Oxidació Avançada (AOPs) emergeixen com una opció 

prometedora per a l'eliminació de contaminants orgànics, gràcies 

a la seva capacitat per generar espècies altament reactives com 

els radicals hidroxil en concentracions suficients per purificar 

l'aigua. En aquest context, l'objectiu principal de la present Tesi 

Doctoral és el disseny i la síntesi de fotocatalitzadors destinats a 

la remediació d'aigües residuals amb elevada concentració de 

contaminants orgànics. 

En una primera etapa, es va abordar la derivatització covalent 

d'un conegut colorant, la Riboflavina (RF), sobre partícules de 

sílice (SiO2@RF) amb la finalitat de generar una superfície 

altament carregada d'aquest colorant orgànic i així modificar les 

seves propietats fotofísiques. Després d'estudiar els processos 

fotocatalítics d'eliminació de contaminants i realitzar una 

exhaustiva caracterització fotofísica, es va postular un nou 

mecanisme fotocatalític per aquest nou fotocatalitzador 

heterogeni. Així, a causa de la gran proximitat entre les 

molècules de Riboflavina en la superfície del fotocatalitzador 

SiO2@RF es va evitar que el colorant experimentés creuament 

intersistemes, excloent així la formació de l'estat excitat triplet i, 

per tant de l'oxigen singlet. Conseqüentment, es va millorar la 

fotoestabilitat de la riboflavina heterogenitzada en el 

fotocatalitzador SiO2@RF respecte al seu comportament en medi 

homogeni. Al seu torn, el procés de fotocatàlisi heterogènia de 



 
X 

degradació de contaminants va ocórrer mitjançant reaccions de 

transferència electrònica des de l'estat excitat singlet. 

En la següent etapa de la investigació, es va explorar la influència 

de l'espessor de la capa de TiO2 en l'eficiència fotocatalítica de 

fotocatalitzadors suportats de SiO2@TiO2. L'objectiu principal va 

ser optimitzar l'eficiència del TiO2 en els processos fotocatalítics 

de degradació de contaminants. A més, es van introduir 

modificacions en el mètode sintètic sol-gel per als 

fotocatalitzadors SiO2@TiO2, amb la intenció de controlar tant la 

velocitat de formació com l'espessor de la capa de TiO2 sobre les 

esferes de SiO2. Després de dur a terme una caracterització 

exhaustiva d'aquests materials, es va avaluar l'eficiència 

fotocatalítica en relació amb la quantitat de TiO2 present en cada 

fotocatalitzador SiO2@TiO2. Els resultats van revelar una 

dependència significativa de l'activitat fotocatalítica amb 

l'espessor de la capa de TiO2, que es va correlacionar amb la 

resposta de la fotoluminiscència de cada mostra. 

En aquest sentit, es va dur a terme la síntesi i caracterització d'un 

fotocatalitzador de SiO2@TiO2, així com de llana de vidre 

recoberta amb TiO2 (GW_TiO2). Aquests materials van ser 

desenvolupats amb l'objectiu d'eliminar un contaminant de 

preocupació emergent (CEC), el sulfametoxazol (SMX), en una 

matriu simulada d'aigües urbanes sota radiació solar. 

D'altra banda, es va explorar la incorporació de nanocristalls de 

Fe3O4 en la capa del fotocatalitzador SiO2@TiO2 amb la intenció 

que actuïn com a trampes per als electrons fotogenerats i així, 

minimitzar la seva recombinació alhora que ajudin a la 

recuperació del fotocatalitzador del medi de reacció. La sinergia 

entre el TiO2 i el Fe3O4 en el nou fotocatalitzador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 es va avaluar en l'eliminació d'un contaminant 

orgànic model sota radiació UV-A. Els resultats van mostrar que 

el Fe3O4 unit al TiO2 pot desenvolupar reaccions de foto-Fenton 
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a pH neutre. A més, es van avaluar H2O2 i peroximonosulfat 

(PMS) com a promotors de radicals, millorant en gran mesura el 

poder foto-oxidatiu del nou fotocatalitzador SiO2@TiO2@Fe3O4. 

Es va concloure que el PMS va ser més eficient que el H2O2. 

Finalment, amb l'objectiu d'implementar materials suportats de 

TiO2 en processos fotocatalítics en flux continu, es va dissenyar i 

sintetitzar un nou composite macroscòpic que millorava les 

propietats fotocatalítiques dels existents. Aquest nou material 

està constituït per micropartícules de SiO2@TiO2 unides de 

manera covalent a llana de vidre que, al seu torn, es va recobrir 

amb una capa de cristalls de TiO2 d'espessor optimitzat d'acord 

amb investigacions de capítols anteriors (aproximadament 30 

nm). El disseny innovador del fotocatalitzador va permetre una 

major àrea de contacte amb l'aigua i va facilitar la seva 

implementació en un fotorreactor de flux continu especialment 

dissenyat per avaluar la seva eficiència fotocatalítica en 

l'eliminació de fenol, un contaminant orgànic recalcitrant.  
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Resumen 

Las tecnologías convencionales para el tratamiento de aguas 

contaminadas no logran abordar la eliminación de 

contaminantes de preocupación emergente (CECs), lo que 

subraya la necesidad de implementar nuevas estrategias que 

tengan aplicación a escala industrial. Entre las diversas técnicas 

empleadas en el tratamiento de aguas contaminadas, los 

Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) emergen como una 

opción prometedora para la eliminación de contaminantes 

orgánicos, gracias a su capacidad para generar especies 

altamente reactivas como los radicales hidroxilo en 

concentraciones suficientes para purificar el agua. En este 

contexto, el objetivo principal de la presente Tesis Doctoral es el 

diseño y la síntesis de fotocatalizadores destinados a la 

remediación de aguas residuales con elevada concentración de 

contaminantes orgánicos. 

En una primera etapa, se abordó la derivatización covalente de 

un conocido colorante, la Riboflavina (RF), sobre partículas de 

sílice (SiO2@RF) con el fin de generar una superficie altamente 

cargada de dicho colorante orgánico y así modificar sus 

propiedades fotofísicas. Tras estudiar los procesos fotocatalíticos 

de eliminación de contaminantes y realizar una exhaustiva 

caracterización fotofísica, se postuló un nuevo mecanismo 

fotocatalítico para este nuevo fotocatalizador heterogéneo. Así, 

debido a la gran proximidad entre las moléculas de Riboflavina 

en la superficie del fotocatalizador SiO2@RF se evitó que el 

colorante experimentara cruce intersistemas, excluyendo así la 

formación del estado excitado triplete y, por tanto del oxígeno 

singlete. Consecuentemente, se mejoró la fotoestabilidad de la 

riboflavina heterogeneizada en el fotocatalizador SiO2@RF 

respecto a su comportamiento en medio homogéneo. A su vez, 

el proceso de fotocatálisis heterogénea de degradación de 
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contaminantes ocurrió mediante reacciones de transferencia 

electrónica desde el estado excitado singlete. 

En la siguiente etapa de la investigación, se exploró la influencia 

del espesor de la capa de TiO2 en la eficiencia fotocatalítica de 

fotocatalizadores soportados de SiO2@TiO2. El objetivo principal 

fue optimizar la eficiencia del TiO2 en los procesos fotocatalíticos 

de degradación de contaminantes. Además, se introdujeron 

modificaciones en el método sintético sol-gel para los 

fotocatalizadores SiO2@TiO2, con la intención de controlar tanto 

la velocidad de formación como el espesor de la capa de TiO2 

sobre las esferas de SiO2. Tras llevar a cabo una caracterización 

exhaustiva de estos materiales, se evaluó la eficiencia 

fotocatalítica en relación con la cantidad de TiO2 presente en cada 

fotocatalizador SiO2@TiO2. Los resultados revelaron una 

dependencia significativa de la actividad fotocatalítica con el 

espesor de la capa de TiO2, que se correlacionó con la respuesta 

de la fotoluminiscencia de cada muestra. 

En este sentido, se llevó a cabo la síntesis y caracterización de un 

fotocatalizador de SiO2@TiO2, así como de lana de vidrio 

recubierta con TiO2 (GW_TiO2). Estos materiales fueron 

desarrollados con el objetivo de eliminar un contaminante de 

preocupación emergente (CEC), el sulfametoxazol (SMX), en una 

matriz simulada de aguas urbanas bajo radiación solar.  

Por otra parte, se exploró la incorporación de nanocristales de 

Fe3O4 en la corteza del fotocatalizador SiO2@TiO2 con la intención 

de que actuaran como trampas para los electrones fotogenerados 

y así, minimizar su recombinación a la vez que ayudaran a la 

recuperación del fotocatalizador del medio de reacción. La 

sinergia entre el TiO2 y el Fe3O4 en el nuevo fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 se evaluó en la eliminación de un 

contaminante orgánico modelo bajo radiación UV-A. Los 

resultados mostraron que el Fe3O4 unido al TiO2 puede 
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desarrollar reacciones de foto-Fenton a pH neutro. Además, se 

evaluaron H2O2 y peroximonosulfato (PMS) como promotores de 

radicales, mejorando en gran medida el poder foto-oxidativo del 

nuevo fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. Se concluyó que el PMS 

fue más eficiente que el H2O2. 

Finalmente, con el objetivo de implementar materiales 

soportados de TiO2 en procesos fotocatalíticos en flujo continuo, 

se diseñó y sintetizó un nuevo composite macroscópico que 

mejoraba las propiedades fotocataliticas de los existentes. Este 

nuevo material está constituido por micropartículas de 

SiO2@TiO2 unidas de manera covalente a lana de vidrio que, a su 

vez, se recubrió con una capa de cristales de TiO2 de espesor 

optimizado de acuerdo con investigaciones de capítulos previos 

(aprox. 30 nm). El innovador diseño del fotocatalizador permitió 

una mayor área de contacto con el agua y facilitó su 

implementación en un fotorreactor de flujo continuo 

especialmente diseñado para evaluar su eficiencia fotocatalítica 

en la eliminación de fenol, un contaminante orgánico 

recalcitrante. 
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1.1. El agua: perspectiva actual del estrés 

hídrico 

Desde la célula más pequeña hasta el organismo más grande, 

el agua es un factor clave para el desarrollo de la vida tal y como 

la conocemos. Huelga decir la importancia que esta posee en el 

organismo humano, el cual está constituido por más de un 60 % 

de agua [1].  Tal importancia se materializó en 2010 cuando la 

Asamblea General de las Naciones Unidas reconoció 

explícitamente el derecho humano al acceso a agua potable, así 

como a su saneamiento. Sin embargo, en 2020 el 26% de la 

población mundial aún carecía de un sistema seguro de 

suministro y saneamiento de agua, mientras que en 2017 más de 

220 millones de personas necesitaron tratamientos contra 

enfermedades relacionadas con aguas contaminadas y 

purificaciones deficientes [2]. Además del estrés hídrico que 

muchas regiones sufren debido a los deficientes sistemas de 

saneamiento de aguas, las predicciones por el cambio climático 

prevén que en 2025 la mitad de la población mundial vivirá en 

zonas de escasez hídrica severa [3,4]. 

Ante una realidad donde las dificultades para acceder a agua 

potable ganan protagonismo, la Unión Europea creó en el año 

2000 la Directiva Marco del Agua DMA (2000/60/CE), una 

legislación común para asegurar la calidad del agua y para 

establecer objetivos ambientales homogéneos entre los estados 

miembros. Dentro de esta Directiva se logró la formulación de 

una lista de 33 compuestos conocidos como Sustancias 

Prioritarias. Una Sustancia Prioritaria es un compuesto que 

puede suponer un riesgo debido a tres puntos clave: muestra un 

peligro intrínseco a la naturaleza de la sustancia, presenta 

ecotoxicidad acuática y/o humana, y presenta riesgos para la 

captación de agua potable.  
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La Directiva 2013/39/UE actualizó esta lista hasta 45 sustancias y 

estableció que los Estándares de Calidad Ambiental deben 

alcanzarse antes de finales de 2027 para todas las sustancias 

incluidas. Sin embargo, la directiva destaca que los tratamientos 

de aguas residuales pueden ser costosos debido a la naturaleza 

de las sustancias, por lo que sugiere el desarrollo de tecnologías 

innovadoras para obtener un tratamiento más barato. 

 

1.1.1. Contaminantes de preocupación emergente  

Un contaminante del agua se define como substancia capaz de 

causar efectos perjudiciales en la vida acuática. De hecho, 

generalmente la contaminación del agua se encuentra 

íntimamente relacionada con la explotación intensiva de la 

agricultura y el rápido desarrollo industrial requerido para hacer 

frente a las demandas sociales [5]. Entre las diferentes 

substancias calificadas como contaminantes del agua podemos 

encontrar metales como el cadmio, el plomo o el mercurio, 

compuestos bencílicos o compuestos halogenados, entre otros. 

Sin embargo, recientemente se ha introducido un nuevo 

concepto en el campo de los contaminantes del agua: los 

Contaminantes de Preocupación Emergente (Contaminants of 

Emerging Concern, CECs por sus siglas en inglés). Este término 

suele referirse a compuestos de diferente origen y composición 

química, cuya presencia en el medio ambiente no es significativa 

en términos de distribución o concentración, por lo que pueden 

haber pasado desapercibidos [6], y hay poca información sobre 

su impacto potencial en el medio ambiente. Sin embargo, los 

equipos actuales altamente especializados así como las técnicas 

analíticas modernas, permiten detectar y cuantificar estas 

sustancias, dando lugar a una preocupación cada vez mayor 

debido a su extendida presencia en medios acuáticos [7,8]. Entre 
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los distintos CECs ya detectados, podemos encontrar substancias 

como aditivos alimentarios, compuestos farmacéuticos, drogas 

ilegales, hormonas esteroideas, pesticidas, retardantes de llama, 

surfactantes, o productos derivados del estilo de vida actual 

como la cafeína o la nicotina [9–12]. 

Frente a la falta de control sobre los CECs, la Unión Europea 

concibió la directiva 2013/39/EU y creó tentativamente la Lista de 

Vigilancia de CECs (2015/495/EU) con el objetivo de registrar y 

controlar estas sustancias, ya que presentan efectos sobre el 

medio ambiente y los seres humanos todavía muy desconocidos. 

No obstante, estudios recientes ponen de manifiesto su riesgo 

significativo debido a efectos toxicológicos por exposiciones 

constantes y prolongadas, dando lugar a efectos crónicos o 

nocivos [13,14]. 

 

1.1.2. Sistemas de tratamiento de aguas residuales 

tradicionales 

El agua contaminada se trata generalmente en plantas de 

tratamiento de aguas residuales (EDAR) convencionales. El 

proceso de tratamiento se divide en cuatro subprocesos 

consecutivos: en primer lugar, el pretratamiento (1) de una 

EDAR está constituido por una serie de procesos destinados a 

eliminar todo aquel material capaz de dañar cualquier parte del 

sistema de tratamiento de agua. Así, mediante procesos de 

decantación, filtración y separación, se elimina una gran mayoría 

del material macroscópico que entra junto al agua contaminada. 

Seguidamente, el tratamiento primario (2) aplica de nuevo 

sistemas físicos de separación para terminar de aislar materiales 

como sedimentos o materia orgánica macroscópica.  

A continuación, el tratamiento secundario (3) tiene como objetivo 

la eliminación de aquella materia orgánica que no ha podido ser 
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eliminada en los tratamientos previos. Para llevar a cabo este 

cometido, se someten las aguas residuales a un tratamiento 

biológico donde bacterias, protozoos, hongos, algas y gusanos, 

utilizan la materia orgánica como nutrientes y la transforman en 

CO2 y H2O. No obstante, este tratamiento es un punto muy 

delicado dentro de todo el sistema de tratamiento de aguas, no 

solo por las condiciones necesarias para el correcto 

funcionamiento de los microorganismos utilizados [15], sino 

porque la presencia de compuestos químicos no biocompatibles 

puede deteriorar las condiciones del tratamiento biológico y 

eliminar los microorganismos empleados incapacitando el 

tratamiento biológico de la EDAR [16,17]. 

Finalmente, el tratamiento terciario (4) consiste en una serie de 

procesos específicos necesarios según la calidad del agua que se 

pretenda conseguir. Tratamientos como la cloración, la 

ozonización o la irradiación con luz UV, se incluyen como 

procedimientos clave para la eliminación de microorganismos 

aún persistentes, así como, para la oxidación de contaminantes 

orgánicos que no se hayan podido eliminar en los pasos previos. 

A pesar del desempeño de las tecnologías aplicadas en las EDAR, 

estas no están diseñadas específicamente para la eliminación de 

los CECs [18,19]. Por ejemplo, fármacos como las 

carbamazepinas o el diclofenaco, edulcorantes artificiales de 

sucralosa, compuestos de contraste para Rayos X y productos 

químicos halogenados como fungicidas y herbicidas, persisten 

durante todo el tratamiento al que son sometidos en las EDAR 

llegando a porcentajes de eliminación inferiores al 25% [20,21].
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Estos precedentes resaltan la necesidad de encontrar nuevos 

tratamientos capaces de eliminar de forma eficiente los CECs. La 

comunidad científica ya ha hecho algunos avances en esta 

dirección mediante el desarrollando nuevos sistemas de 

ultrafiltrado con membranas, el uso de adsorbentes, la fotólisis 

directa o la aplicación de tecnologías basadas en procesos de 

oxidación avanzada [22–25]. Sin embargo, las técnicas 

desarrolladas aún tienen por delante años de estudio para llegar 

a una aplicabilidad real en las plantas de tratamiento de aguas 

residuales [26,27].  

 

1.2. Procesos de oxidación avanzada 

Los procesos de oxidación avanzada (Advanced Oxidation 

Processes, AOPs por su nombre en inglés) son una opción 

atractiva y prometedora para la eliminación efectiva de 

contaminantes orgánicos. Los AOPs se definen como aquellos 

procesos que involucran la generación de especies reactivas de 

oxígeno (Reactive Oxygen Species, ROS por su nombre en inglés) 

en una concentración suficiente como para llevar a cabo la 

purificación del agua [28]. El radical hidroxilo (·OH) es una de 

las ROS más oxidante gracias a su potencial de oxidación de 2.8 

V a pH 0 o 1.95 V a pH 14 vs SCE (Saturated Calomel Electrode, SCE 

por su nombre en inglés); por lo que es capaz de reaccionar 

rápidamente con cualquier molécula orgánica presente en el 

medio, con constantes de velocidad de reacción comprendidos 

en el rango de 108 – 1010 M-1s-1 [29,30]. Este hecho, unido a su baja 

selectividad, hacen del ·OH una especie clave para la 

mineralización de cualquier contaminante orgánico, dando CO2 

y H2O como subproductos del proceso [31,32]. Sin embargo, 

también implica que el tiempo de vida de esta especie radicalaria 
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sea muy corto, siendo necesario producirla in situ durante su 

aplicación [33].  

Actualmente, los AOPs están basados principalmente en UV/O3, 

UV/O3/H2O2, Fenton, foto-Fenton, plasmas no térmicos, 

sonólisis, fotocatálisis, radiólisis, procesos de oxidación con agua 

supercrítica o la generación de otras especies reactivas de 

oxígeno, tales como el radical anión superóxido (O2.-), el peróxido 

de hidrógeno (H2O2) y el oxígeno singlete (1O2) [34–36].  

Los diferentes sistemas capaces de llevar a cabo procesos de 

oxidación avanzada refuerzan la versatilidad de reacción con 

contaminantes orgánicos que presentan las ROS y los convierte 

en alternativas potenciales a los sistemas tradicionales de 

tratamiento de aguas para la eliminación de los CECs [37–40]. No 

obstante, muy pocos sistemas para la generación de ROS han 

superado la fase de laboratorio y se han aplicado en la industria 

para el tratamiento de aguas contaminadas reales. Como 

excepción cabe mencionar a los sistemas basados en ozono 

(UV/O3 y UV/O3/H2O2) [41,42]. De hecho, la capacidad oxidante 

del O3 (E0 = 2.07 vs SCE) complementado con radiación UV (λ < 

350 nm) y un precursor de radicales como el peróxido de 

hidrógeno, convierten a estos sistemas en fuentes de radicales 

hidroxilo (ver reacciones 1 y 2) y, consecuentemente en sistemas 

eficientes para la remediación de aguas residuales [43–46]. 

O3 + hʋ → ·O + O2 

 

R. 1 

·O + H2O2 → 2 ·OH R. 2 

 

Entre los AOPs, los sistemas basados en la fotocatálisis solar son 

particularmente interesantes ya que pueden considerarse como 

una metodología ecológica impulsada por energía limpia, lo cual 

implica condiciones más suaves que otros sistemas basados en 
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AOPs, o en tecnologías convencionales [47,48]. La posibilidad de 

evitar catalizadores basados en metales pesados peligrosos e 

insalubres, fuertes agentes químicos oxidantes/reductores y el 

beneficio proveniente del uso del sol como fuente de luz verde 

gratuita, convierten la fotocatálisis en una prometedora 

tecnología para la generación de especies radicalarias y el 

tratamiento de aguas residuales. 

 

1.2.1. La fotoquímica 

La fotoquímica es la rama de la química dedicada a estudiar 

aquellos procesos químicos y físicos debidos a la interacción de 

la materia con radiación de longitud de onda comprendida entre 

200 y 800 nm, desde el UV hasta el infrarrojo cercano (ver Figura 

2). 

 

Figura 1. Espectro electromagnético donde se detalla el espectro de radiación 

visible 

Así, la primera ley de la fotoquímica conocida como la ley de 

Grotthus-Draper dicta que: “solo la luz que es absorbida por un 
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sistema puede inducir un cambio fotoquímico”. De hecho, para 

que la materia sea capaz de absorber radiación deben de 

cumplirse dos puntos clave: i) que dicha materia presente grupos 

funcionales capaces de absorber radiación, también llamados 

cromóforos, y que ii) la energía del fotón incidente sea adecuada 

para ser fotoquímicamente activa. 

De este modo, el punto i) introduce el término cromóforo, el cual 

está definido por la IUPAC como la parte de una entidad molecular 

formada por un átomo o un grupo de ellos en el que se localiza 

aproximadamente la transición electrónica responsable de una banda 

espectral específica [49].  Mientras que el punto ii) nos explica que 

la separación energética entre el estado fundamental de la 

materia y su primer estado excitado debe coincidir con la energía 

del fotón incidente.  

La fotocatálisis se basa en el uso de estos dos principios para el 

diseño de materiales capaces de facilitar energéticamente 

reacciones que, tradicionalmente serían energéticamente 

costosas. De hecho, la química clásica se basa en el uso de energía 

térmica para superar las energías de activación de las reacciones 

químicas, mientras que en la fotocatálisis la energía empleada en 

un proceso fotoquímico viene dada por los fotones absorbidos: 

por cada cuanto de luz que se absorbe, sólo una molécula de sustrato 

puede reaccionar (Ley de Stark-Einstein, segunda ley de la 

fotoquímica). Por lo tanto, la energía obtenida por la molécula 

absorbente mediante su interacción con la radiación incidente 

permite superar la barrera energética de la subsecuente reacción 

química, ver Figura 2. Además, cabe resaltar la selectividad de 

las reacciones fotoinducidas frente a las activadas térmicamente: 

mientras en estas últimas toda la mezcla de reacción se calienta 

a la misma temperatura, en las fotocatalizadas podríamos 

idealmente modular la radiación incidente para que sea 

absorbida únicamente por la molécula objetivo. 
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Figura 2. Diagrama energético de reacción simplificado para ejemplificar la 

diferencia entre la barrera energética de una reacción activada térmicamente 

(azul) frente a una reacción fotoinducida (amarillo), donde EA es la energía de 

activación, hv la energía absorbida por la molécula fotosensible y la E* la 

especie excitada de la molécula tras la absorción de energía. 

 

1.2.2. La fotocatálisis como proceso de oxidación 

avanzada 

En general, la fotocatálisis puede ser homogénea o heterogénea, 

según el estado físico en el que se encuentren tanto el 

fotocatalizador como las especies que reaccionan. En el proceso 

de fotocatálisis homogénea, todas las especies reaccionantes 

existen en estados físicos similares, ya sean líquidos, sólidos o 

gaseosos. Mientras que la fotocatálisis heterogénea implica la 

presencia del fotocatalizador o de las especies reaccionantes, en 

un estado físico diferente a los otros componentes de la reacción. 

Además, la naturaleza del fotocatalizador empleado también es 

un punto muy importante para el correcto diseño de los sistemas 

de tratamientos de agua basados en AOPs. De este modo, los 

fotocatalizadores pueden ser de naturaleza orgánica o 

inorgánica, metales de transición en forma de complejos, 

disueltos o en forma de suspensiones o lechos fijos. Conocer el 
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comportamiento fotoquímico de los catalizadores es un punto 

clave en el tratamiento de aguas contaminadas.  

 

1.2.2.1. Fotocatalizadores orgánicos 

La primera etapa en un proceso fotoquímico es la absorción de 

luz por parte del cromóforo (M), para llegar a un estado excitado 

(M*), tal y como se muestra en la reacción 3. 

         M + hʋ → M* R. 3 

 

Tras la excitación, puede sufrir diferentes procesos de 

desactivación para volver a su estado fundamental. El diagrama 

de Jablonski (Figura 3) muestra todos los procesos que pueden 

suceder desde la absorción de un fotón.  

 
Figura 3. Diagrama de Jablonski y configuración de espín en el HOMO y 

LUMO para el estado fundamental (S0), el primer estado excitado singlete (S1) 

y el primer estado excitado triplete (T1). 

De este modo, la materia en estado fundamental (S0) absorbe un 

fotón incidente. El resultado de este proceso es la excitación de 
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un electrón a un estado electrónico de mayor energía llamado 

estado excitado singlete (S1, S2… Sn; dependiendo de la energía 

absorbida). Después, el electrón excitado puede perder energía 

mediante procesos no radiativos (relajación vibracional, RV) y 

relajarse desde estados excitados de mayor energía, hasta 

situarse en el primer estado excitado singlete (S1) mediante un 

proceso llamado conversión interna (IC). 

El electrón situado ahora en el S1 puede llevar a cabo diferentes 

procesos. En primer lugar, puede regresar al estado S0 mediante 

procesos no radiativos (IC) o mediante el proceso radiativo 

llamado emisión de fluorescencia. Otro proceso que puede sufrir 

el electrón desde el S1 es la conversión de spin mediante un 

proceso llamado cruce intersistemas (Intersystem crossing, ISC; 

por su nombre en inglés). Este proceso coloca al electrón en el 

estado excitado triplete (T1) desde el cual puede sufrir diversos 

procesos de desactivación. Por una parte, el electrón puede 

volver al S0 mediante la relajación no radiativa por ISC, por otra 

parte, dicha relajación puede llevarse a cabo mediante el proceso 

radiativo de emisión de fosforescencia.  

Adicionalmente, un electrón situado en el estado excitado S1 o T1 

puede interaccionar con la materia situada alrededor mediante 

procesos de transferencia de energía o procesos de transferencia 

electrónica. Generalmente, en el campo del tratamiento de aguas 

por fotocatálisis, la mayoría de los procesos suceden por 

transferencia de electrones, por lo que en esta disertación nos 

centraremos en este tipo de procesos [50–52].  

Así, un proceso de transferencia electrónica conlleva la 

superposición de los orbitales de dos moléculas, una que hará la 

función de donante de electrones (D) y otra, que será el aceptor 

de estos (A). Podemos encontrar dos escenarios posibles para el 

proceso de transferencia electrónica: que D sea la especie 

excitada (D*) y le transfiera electrones a A en su estado 
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fundamental o, por el contrario, que A se encuentre en un estado 

excitado (A*) y acepte los electrones de D que se encuentra en su 

estado fundamental [53,54]. 

En el primer escenario (ver Figura 4), el electrón se transfiere 

desde el orbital LUMO de D* hasta el orbital LUMO de A dando 

lugar al radical catión D·+ y al radical anión A·-. 

 

 
Figura 4. Transferencia electrónica desde un donante de electrones en su 

estado excitado (D*) a un aceptor de electrones en su estado fundamental (A). 

En el segundo escenario planteado (ver Figura 5), un electrón se 

transfiere desde el orbital HOMO de D hasta el orbital HOMO 

de A* dando otra vez, el radical catión D·+ y al radical anión A·-. 

 

 
Figura 5. Transferencia electrónica desde un donante de electrones en su 

estado fundamental (D) a un aceptor de electrones en su estado excitado (A*). 

Desde el punto de vista termodinámico, los procesos redox que 

implican una de las especies en estado excitado (procesos 

fotoredox) se pueden evaluar mediante la ecuación de Gibbs 

fotoinducida (ecuación 1) [55]. 
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∆𝐺𝑒𝑡
0 = − [𝐸𝑟𝑒𝑑

0 (𝐴
𝐴·−⁄ ) − 𝐸𝑟𝑒𝑑

0 (𝐷·+

𝐷⁄ )] − 𝐸∗(𝐴)

+ ∆𝐸𝐶𝑜𝑢𝑙𝑜𝑚  

Ec. 1 

Donde 𝐸𝑟𝑒𝑑
0 (

𝐴

𝐴·−) es el potencial de reducción de la especie 

aceptora de electrones, 𝐸𝑟𝑒𝑑
0 (

𝐷·+

𝐷
) es el potencial de reducción de 

la especie donante de electrones, 𝐸∗(𝐴) es la energía del estado 

excitado de la molécula aceptora y el término culómbico 

(∆𝐸𝐶𝑜𝑢𝑙𝑜𝑚) mide las interacciones entre los iones y el solvente. 

Este último término podría descartarse cuando se utilizan 

disolventes polares con constantes dieléctricas elevadas que 

reducen la atracción culómbica entre iones [56]. Por otro lado, si 

se quisiera analizar el primer escenario, el término 𝐸∗(𝐴) debería 

sustituirse por 𝐸∗(𝐷). 

Sin embargo, el análisis termodinámico únicamente nos habla de 

la viabilidad de la reacción, mientras que el análisis cinético es el 

que marca si la reacción tendrá lugar. Las especies excitadas 

presentan tiempos de vida muy cortos en los que se debe dar la 

reacción. Por lo tanto, ambos análisis deben tenerse en cuenta 

para comprender el mecanismo involucrado en un proceso 

fotocatalítico. 

Para poder llevar a cabo el análisis cinético de los procesos 

fotocatalíticos, son necesarias técnicas espectroscópicas tales 

como la fluorescencia en tiempo resuelto o la fotólisis de destello 

laser (laser flash photolysis, LFP por su nombre en inglés) para 

estudiar las variaciones del tiempo de vida del estado excitado 

singlete y del estado excitado triplete, respectivamente en 

presencia de otras especies.  

En términos generales, el análisis de fluorescencia de estado 

estacionario estudia la interacción entre una molécula (quencher, 

Q por su nombre en inglés) y el estado excitado singlete del 

fotocatalizador. Así, una interacción entre el estado fundamental 
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o el estado excitado singlete del fotocatalizador y Q, se traducirá 

en la disminución de la intensidad de emisión del estado 

excitado singlete del fotocatalizador. La constante cinética de 

este proceso puede determinarse mediante la ecuación de Sterm-

Volmer (ecuación 2): 

𝐼0

𝐼𝑖
= 1 + 𝐾𝑆𝑉 × [𝑄]𝑖 

 

Ec. 2 

𝑘𝑞 =
𝐾𝑆𝑉

𝜏0
 

Ec. 3 

 

Donde 𝐼0 y 𝐼𝑖 (unidades arbitrarias) son la emisión del 

fotocatalizador antes y después de la adición del Q 

respectivamente, 𝐾𝑆𝑉 (M-1) es la constante de Stern-Volmer, [𝑄]𝑖 

(M) es la concentración de quencher en la disolución de medida, 

𝜏0 es el tiempo de vida de la especie excitada antes de la adición 

de Q y 𝑘𝑞 (M-1s-1) es la constante cinética de desactivación. Los 

resultados obtenidos de estos experimentos indican la 

interacción Q y de especie excitada. No obstante, esta 

información no es inequívoca ya que la formación de un 

complejo entre el estado fundamental del fotocatalizador y Q 

conlleva un descenso de la intensidad de emisión de 

fluorescencia, la cual no corresponde a una interacción real con 

el estado excitado singlete. 

La formación de un complejo de estado fundamental o complejo 

“oscuro” y su estequiometría puede investigarse a través del 

experimento de Job [57,58]. En este experimento, se varía la 

fracción molar entre el fotocatalizador (FC) y el Q en diferentes 

disoluciones y se registran su espectros de UV a una longitud de 

onda determinada. Al no conocer la estequiometría de 

complejación, el equilibrio quedaría descrito según: 

    FC + nQ                 [FC---Qn] 
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De este modo, la constante de equilibrio viene dada por la 

ecuación 4. 

𝐾 =
[𝐹𝐶 − 𝑄𝑛]

([𝐹𝐶]𝑜 − [𝐹𝐶 − 𝑄𝑛])([𝑄]𝑜 − 𝑛[𝐹𝐶 − 𝑄𝑛])𝑛 
Ec. 4 

 

Donde [FC]o es la concentración inicial de fotocatalizador, [Q]o es 

la concentración inicial de Q y [FC---Qn]o es la concentración del 

complejo formado en el equilibrio. Por ejemplo, si la relación 

estequiométrica fuera 1:1, puede utilizarse la relación de Benesi-

Hildebrand para determinar la constante de complejación a 

partir de los datos obtenidos previamente de los estudios de 

fluorescencia en estado estacionario (ecuación 5) [58]. 

𝐼0

𝐼𝑖
= (1 + 𝐾𝑆𝑉[𝑄]𝑖) × (1 + 𝐾𝑎[𝑄]𝑖) Ec. 5 

  

Donde 𝐾𝑎 es la constante de asociación del complejo de estado 

fundamental. Reordenando esta expresión mediante la 

componente cinética, encontramos que 𝐾𝑎 se puede obtener 

linealmente de según la ecuación 6: 

(
𝐼0

𝐼𝑖
− 1) = (𝑘𝑞𝜏0 + 𝐾𝑎) + (𝑘𝑞𝜏0𝐾𝑎[𝑄]) Ec. 6 

 

En el caso que solo se observe la variación de la intensidad de la 

emisión de fluorescencia (𝑘𝑞 = 𝐾𝑆𝑉 = 0), la ecuación 6 se 

simplifica obteniendo la ecuación 7: 

𝐼0

𝐼𝑖
= 1 + 𝐾𝑎[𝑄] Ec. 7 

Por lo tanto, es necesario llevar a cabo experimentos en tiempo 

resuelto para determinar exactamente la contribución de la 

especie excitada. Estos pueden ser de fluorescencia (donde 

analizaríamos la componente cinética del estado excitado 
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singlete) o de LFP, en el que analizaríamos la componente 

cinética del estado excitado triplete. Así, en estos experimentos 

analizamos la variación del tiempo de vida del estado excitado 

singlete o triplete, tras el aumento de la concentración de Q en la 

disolución de medida. La componente cinética se calcula a través 

de la ecuación de Stern-Volmer (ecación 8): 

1

𝜏𝑖
=

1

𝜏0
+ 𝑘𝑞 × [𝑄]𝑖 Ec. 8 

Donde 𝜏𝑖 (s) es el tiempo de vida de la especie excitada después 

de haber añadido una concentración de Q.  

Además de poder oxidar los compuestos orgánicos presentes en 

el medio directamente, algunos fotocatalizadores también 

pueden generar especies reactivas de oxígeno (ROS) [59–61]. En 

este sentido, una estrategia muy interesante para la eliminación 

de contaminantes orgánicos es la generación de ROS y, en 

particular de oxígeno singlete (1O2), a partir de la interacción del 

estado excitado triplete del fotocatalizador con el oxígeno 

molecular [62,63]. Estos dos posibles caminos para la oxidación 

de compuestos orgánicos se clasifican como Tipo I para las 

reacciones de transferencia electrónica o transferencia de 

hidrógeno, desde cualquier estado excitado del fotocatalizador, 

dando como resultado radicales. Por otra parte, las reacciones de 

Tipo II son aquellas en las que interacciona el fotocatalizador 

excitado con el oxígeno molecular, generando 1O2 que 

posteriormente interaccionaría con los compuestos orgánicos, 

ver Figura 6 [64,65].  
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Figura 6. Esquema de la eliminación de CECs mediante reacciones de Tipo I y 

Tipo II donde FC es el fotocatalizador y Q los contaminantes orgánicos. 

Los estudios cinéticos y termodinámicos que hemos explicado en 

este punto nos ayudan a determinar qué tipo de mecanismo 

(Tipo I o Tipo II) impera en la degradación de contaminantes.  

 

1.2.2.2. Fotocatalizadores inorgánicos 

Los fotocatalizadores inorgánicos son principalmente 

semiconductores, metales de transición que se encuentran 

disueltos (M+n), en forma de óxidos metálicos (MxOy) o formando 

complejos en el medio de reacción. Al igual que para la 

fotocatálisis homogénea basada en moléculas orgánicas, para 

que un compuesto inorgánico actúe como un fotocatalizador se 

deben cumplir dos puntos importantes: en primer lugar, que el 

compuesto presente una separación entre bandas 

energéticamente adecuada para absorber la radiación incidente. 

En segundo lugar, que los potenciales de reducción y oxidación 

de las bandas de conducción (BC) y de valencia (BV) del 

semiconductor sean propicios para poder llevar a cabo 

reacciones de reducción y oxidación, respectivamente. Más aún, 

estas reacciones redox pueden generar las especies reactivas de 



Capítulo 1 
 

 
20 

oxígeno que lleven a cabo la eliminación de los contaminantes 

orgánicos presentes en el medio.  

El ejemplo más conocido de fotocatálisis empleada con un 

fotocatalizador inorgánico homogéneo es el proceso foto-Fenton 

[66–69]. Este se basa, en primer lugar, en la interacción del Fe+2 

con el peróxido de hidrógeno dando lugar a la oxidación del 

metal y la formación de radicales hidroxilo, según la reacción 4. 

En segundo lugar, el Fe+3 es reducido en presencia de H2O y bajo 

radiación UV-Vis, regenerando el Fe+2 y formando radicales 

hidroxilo, tal y como muestra la reacción 5. 

Fe+2 + H2O2 → Fe+3 + OH- + ·OH 

 

R. 4 

[Fe(H2O)]+3 + hʋ → Fe+2 + H+ + ·OH 

 

R. 5 

[Fe(OH)]+2 + + hʋ → Fe+2 + ·OH 

 

R. 6 

Sin embargo, pese a la eficiencia de la tecnología foto-Fenton 

para la remediación de aguas, presenta limitaciones que generan 

problemas graves en su aplicación a gran escala. De hecho, la 

necesidad de mantener el sistema a pH < 3 para evitar la 

precipitación de óxidos de hierro y asegurar la formación del 

complejo [Fe(OH)]+2, el cual es el complejo férrico con mayor 

fotoactividad [70], conlleva un post tratamiento de 

neutralización de grandes volúmenes de agua justo después de 

su remediación. Además, las soluciones resultantes que 

contienen una gran cantidad de iones relacionados con el hierro 

y partículas coloidales pueden causar problemas de residuos de 

lodos, por lo que es necesario un tratamiento adicional para la 

separación de estos residuos [71].  

Los complejos de metales de transición son otro ejemplo de 

fotocatalizadores inorgánicos homogéneos. Específicamente, el 

complejo tris(2,2’-bipiridina) rutenio (II) (Ru(bpy)2+) tiene la 
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capacidad de absorber radiación en el UV cercano y presenta una 

combinación de propiedades fotoquímicas, redox y 

espectroscópicas, idóneas para su uso en la eliminación de 

contaminantes orgánicos y bacterias en medios acuosos [72,73]. 

De hecho, el Ru(bpy)2+ exhibe un rendimiento cuántico de 

generación de 1O2 cercano a 0.5 en agua [74]. Además, el uso 

conjunto de  Ru(bpy)2+ con promotores de radicales crea un 

escenario idóneo para la eliminación de diferentes 

contaminantes orgánicos, como los derivados halogenados del 

fenol [75–77].  

Sin embargo, la baja fotoestabilidad de estos complejos junto a 

los procesos económicamente costosos y necesarios para su 

separación del medio de reacción, impiden el escalado para el 

tratamiento de aguas contaminadas industriales [73,78]. 

 

1.2.2.3. Fotocatálisis heterogénea 

Los fotocatalizadores homogéneos presentan un alta actividad y 

selectividad gracias a su distribución uniforme en el medio de 

reacción, lo que los convierte en una propuesta atractiva para la 

eliminación de CECs [79,80]. Sin embargo, su toxicidad en 

muchos casos [67,81], su baja fotoestabilidad [79,82–84], y el 

elevado coste asociado a su post tratamiento para evitar su 

liberación al medioambiente, limitan su uso únicamente a la 

escala de laboratorio. Muchas de estas restricciones pueden 

superarse mediante la heterogeneización de los fotocatalizadores 

homogéneos sobre materiales sólidos con el objetivo de facilitar 

su recuperación del medio de reacción. En este aspecto, los 

semiconductores son materiales fotocataliticos ya heterogéneos 

y habitualmente mucho más fotoestables; sin embargo, suelen 

ser nanoparticulados por lo que su separación del medio de 

reacción también es compleja. Así, su uso en el campo de 
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descontaminación de aguas requiere de su soporte sobre 

materiales de fácil separación (como materiales micrométricos o 

de tamaños superiores). 

El proceso de fotocatálisis heterogénea puede dividirse en cuatro 

etapas:  

1. Transferencia de los reactivos desde el fluido a la 

superficie del fotocatalizador. 

2. Adsorción de al menos uno de los reactivos. 

3. Absorción de luz y reacción en la superficie del 

fotocatalizador. 

4. Desorción de los productos. 

Los fotocatalizadores heterogéneos pueden estar basados tanto 

en moléculas orgánicas unidas a soportes generalmente 

inorgánicos, como en semiconductores en forma de óxidos 

metálicos (MxOy) u óxidos metálicos mixtos (MxNyOz).  

La heterogeneización de moléculas orgánicas para formar 

fotocatalizadores heterogéneos orgánicos se ha estudiado con el 

objetivo de alargar la vida media del fotocatalizador y poder 

separarlo del medio de reacción tras finalizar su función. En este 

sentido, las moléculas soportadas pueden producir la 

eliminación de los contaminantes adsorbidos a través de 

reacciones de Tipo I y/o Tipo II, tal y como vimos en el punto 

1.2.2.1 [85–87]. Sin embargo, las ROS generadas no son selectivas 

a la hora de interaccionar con las moléculas orgánicas por lo que 

puede provocar la disminución de la vida útil del fotocatalizador 

o incluso su degradación total [88,89]. Así, pese al avance que 

supone la heterogeneización de moléculas orgánicas para su 

eficiente separación del medio, se requieren más esfuerzos en el 

diseño de fotocatalizadores orgánicos soportados con una 

elevada fotoestabilidad. 
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Por otra parte, el uso de fotocatalizadores inorgánicos 

heterogéneos basados en semiconductores para la remediación 

de aguas contaminadas está muy extendido [90–93]. Está 

generalmente aceptado que cuando un semiconductor es 

irradiado con una energía superior o igual a la separación entre 

bandas (Eg), puede absorber dicha radiación promocionando un 

electrón (e-) a la banda de conducción y dejando un hueco (h+) en 

la banda de valencia (ver Figura 7).  

 

Figura 7. Representación esquemática del proceso de irradiación de un 

semiconductor y algunas de las posibles reacciones de reducción y oxidación 

desde su BV y BC. 

Dependiendo de la posición energética de las bandas de 

conducción y de valencia, el par e--h+ fotogenerado es capaz de 

llevar a cabo reacciones de reducción y oxidación, tal y como 

hemos visto en la Figura 7. En presencia de oxígeno y agua, la 

formación de especies reactivas de oxígeno O2
·- y ·OH, está 

termodinámicamente favorecida siempre que el electrón 

fotogenerado en la BC tenga una energía menor que el potencial 

de reducción del O2 ((E0(O2/O2.-) = - 0.3 V vs NHE) y el hueco 

fotogenerado presente una energía mayor que el potencial de 

reducción del H2O (E0(·OH + H+/H2Oaq) = + 2.3 V vs NHE) [94–

96]. Para que estos procesos tengan lugar, el par e--h+ 
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fotogenerado deben disociarse y desplazarse desde el seno del 

semiconductor hasta la superficie de este. Una vez en la 

superficie, si el e- fotogenerado tiene una energía menor que el 

potencial de reducción del O2/ O2
·- y el h+ fotogenerado presente 

una energía mayor que el potencial de reducción del ·OH /H2O, 

se podrán llevar a cabo las respectivas reacciones redox. No 

obstante, el e- y el h+ fotogenerados pueden interactuar entre ellos 

y recombinarse, impidiendo la generación de ROS, ver Figura 8 

[97]. 

 
Figura 8. Representación esquemática del proceso de irradiación de un 

semiconductor en forma de óxido metálico (MxOy) y las consecuentes 

reacciones de reducción y oxidación. 

La fotoeficiencia de este proceso puede reducirse si aumenta el 

proceso de recombinación del par e--h+ fotogenerado. De hecho, 

la fotoeficiencia de un semiconductor puede determinarse a 

través del estudio espectroscópico de la luminiscencia emitida en 

el proceso de recombinación del par e--h+ fotogenerado [98,99]. 

Sin embargo, los semiconductores presentan defectos en sus 

estructuras capaces de actuar como “trampas” tanto para los e- 

como para los h+ fotogenerados. Los defectos estructurales de un 
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semiconductor pueden representarse como vacantes de oxígeno 

(Vo) [100], excesos de oxígeno y oxígeno intersticial (Oi) [101–

103], y vacantes de átomos del propio metal (VM)[104]. Estos 

defectos puntuales se producen durante el proceso sintético del 

material o tras la interacción de este con especies químicas en el 

medio [105]. Algunos autores defienden que, si existe un defecto 

estructural disponible y energéticamente favorable para atrapar 

un e- o h+, el proceso de recombinación se previene aumentando 

el tiempo en que las cargas se encuentran separadas y, por lo 

tanto, favoreciendo las reacciones redox posteriores (ver Figura 

9) [106]. Así, la concentración de e- y h+ fotogenerados en los 

distintos defectos estructurales, sitios de elevada y baja densidad 

electrónica en la superficie del semiconductor, son considerados 

como los sitios activos del fotocatalizador metálico [107,108]. 

 

 
Figura 9. Esquema representativo de la separación de cargas y presencia de 

defectos estructurales en la matriz de semiconductor. 

Sin embargo, cómo afectan los defectos estructurales a la 

separación de cargas es un tema que aún está en debate por la 

comunidad científica. Algunos autores defienden que estos 

actúan como centros de recombinación para los electrones y 

huecos fotoinducidos [109–111], y no como facilitadores de la 

separación de cargas [106,112,113].  
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A pesar de las diferentes posturas acerca de los defectos 

estructurales, un punto común en el que todos coinciden es que 

cuanto mayor sea el tiempo de existencia del par e--h+ 

fotogenerado, mayor será la eficiencia del proceso fotocatalítico. 

Por esta razón se han estudiado diferentes estrategias con el 

objetivo de ralentizar la recombinación del par e--h+ 

fotogenerado [114–117].  

Una de las estrategias más extendidas es la decoración de un 

semiconductor con otro metal u óxido metálico. Esta estrategia 

se basa en la movilidad de los electrones fotogenerados entre las 

bandas de conducción de los dos metales. Tal y como podemos 

observar en la Figura 10, el electrón fotogenerado en el 

semiconductor capaz de absorber la radiación incidente (SC1) es 

capaz de desplazarse a la banda de conducción del 

semiconductor que decora el primero (SC2), separando las cargas 

del par e--h+ fotogenerado y ralentizando el proceso de 

recombinación. Aún más, si la banda de conducción de SC2 

presenta una energía favorable para la reducción del O2, este e- 

puede ser responsable de la generación O2
·-. 

 
Figura 10. Esquema del movimiento electrónico entre las bandas de 

conducción de dos semiconductores. 
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De hecho, pese a que la separación de las cargas sea eficiente 

debido a la unión de distintos semiconductores, si la energía de 

la banda de conducción y valencia final donde terminen los 

electrones y huecos fotogenerados no presentan energías 

favorables, las subsecuentes reacciones redox no tendrán lugar y 

las especies radicalarias no se formarán. Por esta razón, 

actualmente se está estudiando el uso de promotores de radicales 

como una nueva línea de investigación implementada como 

AOPs [118–120]. 

Los promotores de radicales son especies químicas con gran 

facilidad para la formación de radicales. Entre otros, el 

peroxidisulfato (PDS, S2O82-) o el peroximonosulfato (PMS, HSO5-

) son dos especies químicas de gran interés gracias a su 

capacidad para la generación de radicales sulfato (SO4·-), un 

radical con una capacidad oxidante (E0 (SO4·-/ SO42-) = 2.5 - 3.1 vs 

NHE) que compite con la del radical hidroxilo [121,122]. De este 

modo, la combinación de fotocatalizadores con una banda de 

conducción favorable puede provocar la formación de radicales 

sulfato eficientemente, tal y como se muestra en las reacciones 7 

y 8 [118,123,124]. 

S2O82- + e- → SO4·- + SO42- 

 

R. 7 

HSO5- + e- → SO4·- + OH· R. 8 
 

El análisis de las especies radicalarias formadas durante el 

proceso catalítico es importante para complementar los estudios 

espectroscópicos y elucidar de la forma más exacta los 

mecanismos de actuación de los fotocatalizadores. Por esta 

razón, a lo largo de esta tesis se utilizarán técnicas como la 

resonancia paramagnética electrónica (Electronic Paramagnetic 

Resonance, EPR por su nombre en inglés) para postular los 

mecanismos de reacción para los fotocatalizadores diseñados. 
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El examen exhaustivo de las propiedades fotofísias descritas en 

el punto 1.2.2.1 para fotocatalizadores orgánicos y en el punto 

actual para fotocatalizadores heterogéneos, es necesario para 

comprender los mecanismos de los procesos fotoredox y diseñar 

correctamente fotocatalizadores eficientes. No obstante, debido 

a que muchas de las técnicas mencionadas anteriormente no se 

encuentran disponibles en muchos laboratorios, no se le está 

dando la importancia pertinente al estudio de los mecanismos 

que describen la naturaleza de estos procesos. Además, muchas 

veces la complejidad de los mecanismos de reacción lleva a 

estudios superficiales que no definen bien la naturaleza de los 

mecanismos fotoredox. En este contexto, nuestro grupo de 

investigación pretende diseñar fotocatalizadores eficientes para 

la descontaminación de aguas residuales y estudiar los 

mecanismos fotoredox que intervienen en la eliminación de 

contaminantes orgánicos.  
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The main objective of this doctoral thesis is to design, synthesize, 

and evaluate new heterogeneous photocatalysts intended for the 

removal of organic contaminants in wastewater. To achieve this, 

the following specific objectives are established: 

o To study the heterogenization of organic molecules as a 

strategy for the synthesis of heterogeneous organic 

photocatalysts. 

 

o To demonstrate that the photophysical and 

photochemical behavior of photocatalysts in a 

heterogeneous medium cannot be predicted from studies 

in a homogeneous medium. 

 

o To determine the photocatalytic mechanisms governing 

the degradation processes of organic contaminants. 

 

o To investigate the photocatalytic dependence of 

heterogeneous photocatalysts based on their topological 

characteristics. 

 

o To synthesize more efficient TiO2-based photocatalysts 

for water decontamination using magnetite and oxidants. 

 

o To synthesize efficient TiO2-based photocatalysts for 

water decontamination in continuous flow systems. 
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Parte I 

 

Fotocatálisis Orgánica Heterogénea 
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Preámbulo 

 Los diversos mecanismos de reacción de un fotocatalizador 

orgánico en medio homogéneo facilitan el diseño de un proceso 

de eliminación de contaminantes específico para cada 

contaminante y basado en su mecanismo de reacción.[61] Sin 

embargo, los fotocatalizadores orgánicos en medio homogéneos 

tienen una desventaja importante: su limitada estabilidad bajo la 

luz; lo que restringe su aplicabilidad práctica.  

En este contexto, la primera parte de esta Tesis Doctoral se enfoca 

en el desarrollo y evaluación de un nuevo fotocatalizador 

orgánico. Específicamente, el Capítulo 3 presenta la 

heterogeneización de un colorante modelo como estrategia para 

aumentar la robustez y reusabilidad de los fotocatalizadores 

orgánicos. Con este objetivo, se investigó la incorporación de 

riboflavina (RF) en un soporte heterogéneo, utilizando para ello 

partículas de sílice (SiO2). Este diseño propició la recuperación 

del fotocatalizador tras su uso y aumentó la fotoestabilidad de la 

RF, marcando una nueva vía de investigación basada en la 

modificación de las propiedades fotofísicas de un colorante 

mediante su heterogeneización.  
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3.1. Introducción 

La riboflavina (RF), también conocida como la vitamina B2, es la 

precursora del flavin mononucleótido y flavin dinucleótido en 

los organismos vivos [125]. Cuando la RF se encuentra presente 

en cursos de agua puede ser la causante de la eliminación 

“natural” de contaminantes, entre los cuales podemos encontrar 

derivados fenólicos. Este hecho convierte a la RF en un ejemplo 

representativo de fotocatalizador orgánico natural 

[61,80,83,87,126–131]. 

La estructura química de la RF está compuesta por un sistema 

tricíclico que presenta las posiciones 7 y 8 substituidas por un 

metilo cada una, así como una cadena de ribitilo en la posición 

N-10 (la estructura química de la RF se encuentra expuesta en el 

Esquema 1). Esta estructura confiere a la RF la capacidad de 

absorber tanto radiación UV como luz visible, mostrando dos 

máximos bien definidos a ca. 370 y 450 nm en su espectro de 

absorción. 

 

Esquema 1. Intermedios reactivos principales generados por la fotoexcitación 

de la Riboflavina (RF). 

En los últimos años, la RF ha sido objeto de intensas 

investigaciones [132]. Dichos esfuerzos fueron impulsados en 

parte por sus prometedoras propiedades redox, ya que la 
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combinación de su potencial redox (Ered = -0.29 V vs NHE) con la 

energía de sus estados excitados (ES = 2.48 eV and ET = 2.17 eV), 

convierte la RF en un oxidante moderado, tanto desde su estado 

excitado singlete como desde el triplete, con valores tales como 

2.19 V and 1.88 V, respectivamente [133–135]. Además, la RF es 

bien conocida por su capacidad de generar oxígeno singlete (1O2), 

el cual es producido eficientemente ( = 0.49) mediante un 

proceso de transferencia energética desde el 3RF* al oxígeno 

molecular (ver el Esquema 1) [125,133,135–137]. En este sentido, 

estudios cinéticos llevados a cabo en degradaciones 

fotocatalíticas de diversos contaminantes fenólicos y 

clorofenólicos mediadas por la RF en medio homogéneo, 

revelaron la eliminación eficiente de los contaminantes y la 

participación de diferentes especies, tales como el 1O2, el anión 

radical superóxido (O2
·-) y/o el estado excitado singlete y/o 

triplete de la RF [79,83,138–140]. 

A pesar del buen rendimiento mostrado por la RF en la 

eliminación de contaminantes orgánicos en medio acuoso, este 

fotocatalizador orgánico exhibe una importante limitación: su 

baja fotoestabilidad. Así, este comportamiento está directamente 

asociado a la reacción entre el 3RF* con la cadena de ribitilo y/o a 

la oxidación del sistema tricíclico de la RF por el 1O2 generado. 

Como consecuencia, la capacidad de reúso de la RF es 

despreciable [62,84,141]. De este modo, pese a que el 3RF* es un 

intermedio clave para muchos de los procesos fotocatalíticos 

asociados a la RF, este también es el responsable directo de su 

propia fotodegradación. 

A partir de este análisis se plantea el objetivo del presente 

capítulo: diseño y síntesis de un nuevo fotocatalizador orgánico 

basado en la RF, robusto y reutilizable para la eliminación de 

contaminantes de aguas residuales. Una vez sintetizado, el 

nuevo fotocatalizador heterogéneo fue sometido a una 
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caracterización fotofísica completa. Seguidamente, su potencial 

fotocatalítico, así como su fotoestabilidad, fueron estudiados en 

la fotodegradación de los contaminantes fenol (P), orto-fenilfenol 

(OPP), triclorofenol (TCP) y pentaclorofenol (PCP), donde las 

respectivas estructuras químicas se muestran en la Figura 11. 

  
  

    

Fenol 

(P) 

orto-Fenilfenol 

(OPP) 

Triclorofenol 

(TCP) 

Pentaclorofenol 

(PCP) 

 

Figura 11. Estructura química de los contaminantes fenólicos seleccionados. 

Además, se llevó a cabo un estudio cinético detallado que ayudó 

a proponer un mecanismo plausible para las fotodegradaciones 

observadas. Finalmente, comparamos la actuación como 

fotocatalizador de la RF en medio homogéneo y tras su 

heterogeneización, lo que nos llevó a resaltar la importancia de 

los experimentos fotofísicos en medio heterogéneo, antes que 

asumir un mecanismo similar para ambos. 

 

3.2. Resultados y discusión 

3.2.1. Síntesis y caracterización del nuevo 

fotocatalizador SiO2-RF 

La RF fue incorporada a partículas de sílice (SiO2) ya que son 

económicamente asequibles, de fácil disponibilidad y ofrecen 

una estabilidad mecánica elevada, así como una química de 

superficie bien conocida, la cual nos permite su derivatización 

[85,142,143]. Por ello, en primer lugar, se llevó a cabo la síntesis 
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de las esferas de SiO2 como soporte heterogéneo mediante el 

método de Stöber, tal y como se muestra en el Esquema 2A.  

En segundo lugar, el diseño de un fotocatalizador heterogéneo y 

robusto se basó en la unión covalente de un gran número de 

moléculas de RF sobre la superficie de las partículas de SiO2 

previniendo así la formación del 3RF*. Mediante esta estrategia, 

las moléculas de RF se encuentran lo suficientemente cercanas 

como para sufrir una rápida desactivación desde sus estados 

excitados singlete (1RF*), después de su excitación. Este efecto fue 

previamente descrito para la RF en medio homogéneo donde la 

aglomeración de las moléculas de RF daba lugar a la formación 

de dímeros [144]. De este modo, los dos puntos clave en la 

heterogeneización de la RF mediante su unión covalente a la 

superficie de las partículas de SiO2 son: la elección de un 

compuesto apropiado con el que derivatizar la RF comercial y la 

posterior unión de la RF derivatizada a las esferas de SiO2 

mediante el uso de concentraciones apropiadas de ambos 

compuestos.  

En este contexto, la RF fue derivatizada con 3-(etoxisilil)propil 

isocianato (TPI) para obtener el compuesto TPI4RF, tal y como se 

muestra en el Esquema 2B. Finalmente, el TPI4RF fue unido 

covalentemente a la superficie de las partículas de SiO2 usando 

solamente un exceso moderado de este (basado en la cantidad 

necesaria para cubrir la superficie de las partículas de SiO2, en 

base a la estimación descrita en el punto 3.4.3 del apartado 

Experimental) El proceso sintético detallado para el 

fotocatalizador SiO2-RF, puede encontrarse en el punto 3.4.1 de 

la sección experimental. 

Tras su síntesis, el nuevo fotocatalizador heterogéneo SiO2-RF 

fue exhaustivamente caracterizado. Así, las imágenes de 

Microscopía Electrónica de Transmisión (TEM, por sus siglas en 

inglés) del fotocatalizador SiO2-RF muestran una superficie 
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homogénea, tal y como puede apreciarse en la Figura 12; el 

diámetro de las partículas antes y después de la unión covalente, 

presenta una distribución Gaussiana, con el esperado 

incremento de tamaño tras el proceso de derivatización. 

A) 

 
B) 

 
C) 

 
Esquema 2. Síntesis del nuevo fotocatalizador heterogéneo SiO2-RF en tres 

pasos: A) Síntesis de las partículas de SiO2; B) Derivatización de la RF; C) 

Unión covalente de la RF derivatizada a las partículas de SiO2 para obtener el 

fotocatalizador SiO2-RF. 
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Figura 12. Imágenes de TEM y distribución del tamaño de partícula para las 

partículas de SiO2 (izquierda) y del fotocatalizador SiO2-RF (derecha). 

La presencia de la RF en el fotocatalizador fue verificada 

inicialmente mediante el registro de su espectro de reflectancia 

difusa, donde se obtuvo la absorbancia (F(R)) mediante la 

función de Kubelka-Munk, tal y como se muestra en la Figura 

13A. El fotocatalizador SiO2-RF exhibe el característico espectro 

de UV-Vis del cromóforo de la RF: una banda intensa en la región 

del visible aprox. 446 nm, así como otra banda menos intensa 

pero igualmente bien definida en aprox. 348 nm. Este espectro se 
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comparó con el obtenido para el tetraacetato de riboflavina 

(RFTA) mostrado en la Figura 13B, un derivado de la RF 

seleccionado como el homólogo en medio homogéneo del 

fotocatalizador SiO2-RF. La síntesis del RFTA se llevó a cabo 

según un procedimiento ya descrito en la literatura [145]. 

Posteriormente, se estimó la carga de RF en el fotocatalizador de 

SiO2-RF y se obtuvo como resultado un 0.62% (w/w) mediante 

el espectro de UV-Vis de la suspensión del fotocatalizador en 

EtOH. El procedimiento de cálculo de carga de RF detallado se 

encuentra en el punto 3.4.2 de la sección experimental.  

El análisis termogravimétrico (TGA, por sus siglas en inglés) del 

fotocatalizador dio como resultado un valor de carga de RF 

ligeramente más elevado (0.84%). 
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Figura 13. Espectro de reflectancia difusa del fotocartalizador SiO2-RF (A) y 

espectro de UV-Visible de la RFTA (B) en EtOH. 

Adicionalmente, con el objetivo de determinar la proximidad 

entre los cromóforos de RF en la superficie del fotocatalizador 

heterogéneo, estimamos el área ocupada por las unidades de RF 

unidas covalentemente a la superficie de SiO2-RF (en nm2g-1) y 

comparamos este valor con el área total de las partículas. 

Suponiendo una carga de 0.62 % RF (p/p) se calculó una 

superficie de 5.80 × 1018 nm2 de RF g-1 en el SiO2-RF, mientras que 

se determinó un área total de 5.14 × 1018 nm2 g-1 para estas 
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partículas. Estos valores de área aseguran que la superficie de las 

esferas está completamente cubierta por las unidades de RF. El 

procedimiento detallado seguido para obtener ambas áreas se 

describe en el punto 3.4.3 del apartado experimental. 

 

3.2.2. Propiedades fotofísicas del fotocatalizador SiO2-

RF 

Tras la síntesis y la caracterización del nuevo fotocatalizador 

SiO2-RF, se llevaron a cabo experimentos fotofísicos sistemáticos 

para evaluar si el diseño del fotocatalizador SiO2-RF previene la 

formación de su estado excitado triplete.  

 

3.2.2.1. Estudio del estado excitado singlete 

Inicialmente, el estado excitado de singlete de SiO2-RF se 

caracterizó y comparó con el del RFTA en medio homogéneo. 

Así, cuando se compararon sus espectros de emisión en estado 

estacionario en las mismas condiciones, la intensidad de la 

emisión para SiO2-RF en suspensión fue mucho menor que la 

obtenida para RFTA, en disolución o en presencia de una 

suspensión de SiO2 (0.4 mg mL-1, Figura 14A). De hecho, el 

rendimiento cuántico de fluorescencia (F) determinado para 

SiO2-RF en EtOH:H2O (4:1) fue de 0.02, mientras que F para 

RFTA fue de 0.4, similar al reportado en la bibliografía [146]. 

Como era de esperar, estas diferencias indican la aparición de 

una nueva y muy eficiente ruta de desactivación de la 

fluorescencia al unir el cromóforo a la superficie de las partículas 

de SiO2. Además, el máximo de emisión se desplazó hacia el rojo 

tras la heterogeneización (531 nm frente a 516 nm), lo que indica 

un aumento de la deslocalización electrónica para el primer 

estado excitado singlete de SiO2-1RF*. 
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Figura 14. Emisión en estado estacionario (A) y tiempo resuelto (B) de: 

fotocatalizador SiO2-RF (naranja), RFTA (negro), RFTA en presencia de una 

suspensión de las partículas de SiO2 sintetizadas (rojo) y partículas de SiO2 

(0.4 mg mL-1, azul punteado). Insert: Ampliación de la emisión 

correspondiente a SiO2-RF y SiO2. (Abs = 0.04 en EtOH:H2O (4:1) a lexc= 375 

nm). 

Además, cuando se realizaron experimentos de fluorescencia en 

tiempo resuelto en EtOH:H2O (4:1) al aire, el tiempo de vida de 

la fluorescencia (F) para SiO2-1RF* resultó inferior al pulso de la 

lámpara (Figura 14B), que es mucho más corto que el valor 

determinado para RFTA en la misma mezcla de disolventes (F 

=7.6 ns) o los reportados para RF en medio acuoso o acetonitrilo 

(ca. 5 ns y 6.8 ns, respectivamente) [146,147]. 

Estos resultados actúan como una evidencia inequívoca de las 

interacciones de apilamiento pi-pi esperadas entre los 

cromóforos. Por lo tanto, la ruta de desactivación más probable 

del primer estado excitado de singlete del fotocatalizador 

heterogéneo (SiO2-1RF*) indica una interacción de transferencia 

de carga con unidades de RF cercanas en estado fundamental. 

 

3.2.2.2. Estudio del estado excitado triplete 

En primer lugar, los espectros de absorción transitoria para el 

homólogo homogéneo RFTA y el fotocatalizador SiO2-RF se 



Capítulo 3 
 

 
48 

obtuvieron a partir de estudios de fotólisis de destello láser (Laser 

Flash Photolysis , LFP por su nombre en inglés). Así, el espectro 

de absorción transitoria del RFTA muestra una banda estrecha 

entre 340 y 380 nm y una banda ancha e intensa de 500 a 700 nm, 

que se asignan al 3RF* de acuerdo con la literatura [134]. Sin 

embargo, no se observó ninguna señal cuando se realizó el 

mismo experimento usando partículas de SiO2-RF suspendidas 

en EtOH:H2O (4:1). Este resultado sugiere dos escenarios 

posibles: por un lado, que el SiO2-3RF* no se genera o que, por 

otro lado, en el caso de generarse, el SiO2-3RF* tiene una vida 

demasiado corta para ser registrado en una escala de tiempo de 

nanosegundos. No obstante, para descartar la generación de 

SiO2-3RF* con un tiempo de vida muy corto debido, por ejemplo, 

a la interacción de esta especie transitoria con la superficie de las 

partículas de SiO2, se monitorearon las trazas de decaimiento a 

680 nm de soluciones RFTA con y sin la presencia de partículas 

de SiO2 (0.8 mg mL-1). Este mismo experimento se repitió 

utilizando suspensiones de SiO2-RF (0.8 mg mL-1). Los 

resultados que se muestran en la Figura 15 revelaron que la 

ausencia del estado excitado triplete en el caso de SiO2-RF en 

esta escala de tiempo no está relacionada con la presencia de 

partículas de SiO2. De hecho, las trazas obtenidas de la disolución 

de RFTA no muestran ningún cambio en la intensidad de 

absorción ni en el tiempo de vida en presencia de partículas de 

SiO2. Estos resultados indican que la desactivación del estado 

excitado singlete sigue una vía eficiente que evita el cruce entre 

sistemas al estado excitado triplete. 
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Figura 15. Desactivación de las trazas de absorción transitoria registradas a 

680 nm después del pulso láser de una suspensión de SiO2-RF (naranja), una 

disolución de RFTA (negro) y una disolución de RFTA en una suspensión (0.8 

mg mL-1) de las partículas de SiO2 sintetizadas (rojo). Todos los experimentos 

se llevaron a cabo en EtOH:H2O (4:1) en ausencia de oxígeno. Insert: Espectros 

de absorción transitoria obtenidos tras la excitación por LFP de RFTA en 

ETOH:H2O (4:1) y en ausencia de oxígeno (Abs = 0.3 a λexc = 355 nm). 

 

3.2.2.3. Estudio de generación de 1O2 por el 

fotocatalizador SiO2-RF 

Cuando se analizó una suspensión de SiO2-RF (0.8 mg mL-1) no 

se observó la fosforescencia característica del 1O2, con un máximo 

de emisión a 1270 nm, tal y como se muestra en la Figura 16. Este 

hecho está de acuerdo con la desactivación eficiente del SiO2-
1RF* sin generación de SiO2-3RF*. Por el contrario, se observó 

una emisión clara correspondiente a 1O2 a partir de la disolución 

de RFTA, incluso cuando esta se encontraba en presencia de una 

suspensión de partículas de SiO2 (véanse las trazas negras y rojas, 

respectivamente, en la Figura 16). En comparación con el 

rendimiento cuántico de oxígeno singlete () de RF en 

acetonitrilo de 0.47 [132], las propiedades fotofísicas logradas por 

SiO2-RF indicaban que su fotoestabilidad debería haber 

mejorado.  
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Figura 16. Desactivación de la emisión registrada a 1270 nm después del pulso 

láser de una suspensión de SiO2-RF (naranja), una disolución de RFTA 

(negro) y una disolución de RFTA en presencia de una suspensión de 

partículas de SiO2 sintetizadas (rojo). Todos los experimentos se llevaron a 

cabo en CH3CN:D2O (4:1) al aire (Abs = 0.1 a λexc = 355 nm, en todos los casos). 

 

3.2.3. Adsorción de contaminantes en la superficie del 

fotocatalizador SiO2-RF 

La capacidad de adsorción de los contaminantes seleccionados 

en la superficie del fotocatalizador es un punto crucial para que 

este pueda funcionar como un fotocatalizador eficiente dado al 

corto tiempo de vida del estado excitado singlete y la ausencia 

de triplete y, por consiguiente, también de 1O2. Así, la adsorción 

de los contaminantes seleccionados se evaluó a partir de mezclas 

acuosas de los cuatro contaminantes (P, OPP, TCP y PCP, 5x10-5 

M cada uno) y en presencia de SiO2-RF (2.4 mg mL-1, 20 mol%). 

Con este objetivo, se agitó una suspensión del fotocatalizador en 

presencia de P, OPP, TCP y PCP durante 1 hora en ausencia de 

luz para alcanzar el equilibrio de adsorción. Los resultados de 

este experimento revelaron que aprox. 56 mol% de los 

contaminantes fueron adsorbidos en la superficie del 

fotocatalizador, tal y como se muestra en la Figura 17. De este 

modo, a las concentraciones ensayadas, el OPP se eliminó por 
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completo de la disolución, el PCP mostró un valor de aprox. 80% 

de adsorción, mientras que en los casos de P y TCP su afinidad 

por la superficie de SiO2-RF fue mucho menor (aprox. 24% y 22% 

para P y TCP, respectivamente). Estos valores revelaron una 

asociación relevante entre el fotocatalizador heterogéneo SiO2-

RF y los contaminantes, lo que podría ser crucial para 

comprender los mecanismos involucrados en la fotodegradación 

de los contaminantes. Además, podría anticiparse que otros 

contaminantes, en general con mayor tamaño molecular, 

mostrarán al menos una afinidad de adsorción similar. 
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Figura 17. Fracción de los cuatro contaminantes fenólicos (Co = 5x10-5 M, cada 

uno) adsorbidos en la superficie del fotocatalizador SiO2-RF (2.4 mg mL-1). 

 

3.2.4. Degradación fotocatalítica de contaminantes 

fenólicos 

La capacidad del fotocatalizador SiO2-RF para la degradación de 

contaminantes orgánicos, se evaluó mediante la eliminación de 

los cuatro contaminantes fenólicos en medio aeróbico acuoso y 

bajo la irradiación con luz visible LED. 

Para ello, una mezcla de cada contaminante de forma 

independiente (P, OPP, TCP o PCP, 2 x 10-4 M cada uno) o todos 
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los contaminantes juntos (P, OPP, TCP y PCP, 5 x 10-5 M cada 

uno) se irradió en presencia del fotocatalizador SiO2-RF (2.4 mg 

mL-1, 20 mol%) bajo luz LED centrada a 450 nm. Como se puede 

observar en la Figura 18, todos los contaminantes fenólicos 

fueron eliminados en 12 h. Más aún, en las primeras 4 h, los 

porcentajes de eliminación fueron tan altos como: 83%, 88%, 98% 

y 97.5% para P, OPP, TCP y PCP respectivamente, cuando se 

irradiaron por separado (Figura 18A), y ligeramente mayores 

(84%, 100%, 99% y 98% para P, OPP, TCP y PCP, 

respectivamente), cuando se irradiaron conjuntamente (Figura 

18B).  
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Figura 18. Degradación fotocatalítica heterogénea de P (■), OPP (●), TCP (▲) 

y PCP (▼) irradiados por separado (Co = 2 x 10-4 M cada uno, A) y 

simultáneamente (Co = 5 x 10-5 M cada uno, B) con luz LED centrada a 450 nm 

en disoluciones acuosas aireadas y en presencia de SiO2-RF (2.4 mg mL-1). Los 

valores mostrados son los promedios de tres experiencias independientes. 

Cabe señalar que, cuando la fotodegradación se realizó con la 

mezcla de los cuatro contaminantes, se observó una clara 

correlación entre las vidas medias de fotodegradación de los 

contaminantes y el porcentaje de contaminante adsorbido en la 

superficie (ver Figura 17 y Figura 18B). Este hecho confirma 

claramente que la fotodegradación mediada por SiO2-RF 

siempre se produce sobre los contaminantes adsorbidos. Las 

diferentes vidas medias de degradación que muestran los 

contaminantes cuando se irradian de forma independiente en 
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presencia de SiO2-RF, podrían atribuirse a las diferentes 

eficiencias de los procesos de transferencia electrónica. 

En un intento de investigar las ventajas de SiO2-RF frente a RF, 

se realizaron estudios similares en medio acuoso utilizando 

RFTA, como un derivado de RF más estable en medio 

homogéneo [146]. De este modo, cuando la degradación 

fotocatalizada se realizó en presencia de RFTA en medio 

homogéneo, se observó una rápida degradación de los 

contaminantes en los primeros 30 min; no obstante, la actividad 

fotocatalítica se detuvo después de las primeras 1-2 horas (Figura 

19).  
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Figura 19. Degradación fotocatalítica homogénea de P (■), OPP (●), TCP (▲) y 

PCP (▼) irradiados por separado (Co = 2 x 10-4 M cada uno, A) y 

simultáneamente (Co = 5 x 10-5 M cada uno, B) con luz LED centrada a 450 nm 

en soluciones acuosas aireadas, en presencia de RFTA (4 x 10-5 M). 

Así, las fotodegradaciones homogéneas exhibieron tasas de 

degradación más rápidas que las heterogéneas durante la 

primera hora, tal y como se muestra en la Figura 19; sin embargo, 

incluso después de 12 horas de irradiación, no se alcanzó el 100 

% de eliminación de los contaminantes, excepto en el caso de 

OPP cuando los contaminantes se irradiaron por separado 

(Figura 19A) y, OPP y PCP cuando se irradiaron 

simultáneamente (Figura 19B). Incluso usando el RFTA como 

fotocatalizador homogéneo más estable que la propia RF [146], 
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se observó la decoloración de las mezclas tras pocas horas de 

irradiación. Este hecho indica que probablemente, debido a la 

degradación del fotocatalizador homogéneo, la eliminación de 

los contaminantes parece detenerse antes de la tercera hora de 

irradiación. 

Otra ventaja del fotocatalizador de SiO2-RF heterogéneo se basa 

en su potencial reutilización. Para ello, se evaluó su eficiencia 

hasta en tres experiencias consecutivas (ver Figura 20). La 

fotodegradación de la mezcla de contaminantes se detuvo 

después de 3 horas de irradiación. Después de su centrifugación, 

filtración, lavado y secado, se empleó el fotocatalizador en dos 

experiencias adicionales, manteniendo en la tercera de estas 

hasta el 62% de su actividad original. En otras palabras, el TON 

calculado después de 3 horas de fotodegradación disminuyó de 

4.5 a 3.1 y 2.8 en las tres experiencias consecutivas. La 

desactivación del fotocatalizador puede atribuirse a una 

degradación parcial de la RF unida a la superficie del SiO2. 
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Figura 20. Degradación fotocatalítica heterogénea de P (■), OPP (●), TCP (▲) 

y PCP (▼) (Co = 5 x 10-5 M cada uno) irradiados simultáneamente con luz 

centrada a 450 nm en disoluciones acuosas aireadas en presencia de SiO2-RF 

(2.4 mg mL-1) durante 3 h en tres experiencias consecutivas. 

Además, se llevaron a cabo diferentes experimentos control. Así, 

la irradiación de la mezcla de contaminantes también se realizó 

en ausencia de oxígeno (ver Figura 21A). Aunque la eliminación 

de los contaminantes finalmente se completó con 12 h de 

irradiación, los porcentajes de eliminación logrados en las 

primeras 4 horas (62%, 94.5%, 26% y 21% para P, OPP, TCP y 
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PCP, respectivamente) están en de acuerdo con la 

participaciónausencia de O2. Además, podría encontrarse una 

explicación plausible para la diferente fotodegradación de los 

derivados del fenol en ausencia de O2 basándonos en los 

potenciales de oxidación de los derivados del fenol [148]. Por lo 

tanto, tras la reacción con el estado excitado singlete de la RF, los 

cationes radicales generados, en ausencia de O2, tomarían un 

electrón de los derivados fenólicos con menor potencial de 

oxidación, haciendo visible así la degradación de la mezcla. 

Por otro lado, en ausencia de luz los contaminantes permanecen 

inalterados tal y como podemos observar en la Figura 21B.  
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Figura 21. Degradación fotocatalítica heterogénea de P (■), OPP (●), TCP (▲) 

y PCP (▼) (Co = 5 x 10-5 M cada uno) irradiados con luz centrada a 450 nm 

simultáneamente en disoluciones acuosas en ausencia de O2 (A) o en ausencia 

de luz (B), en presencia de SiO2-RF (2.4 mg mL-1). 

La degradación fotocatalítica heterogénea utilizando el 

fotocatalizador SiO2-RF también se evaluó en medio ácido (pH 

3). La adsorción de los derivados de fenol en la superficie de 

dicho fotocatalizador dependía claramente del pH, como se 

muestra en la Figura 22A. De hecho, P, OPP y TCP mostraron 

una afinidad insignificante por la superficie del fotocatalizador, 

mientras que la afinidad de PCP fue algo menor que la observada 

a pH neutro (60% vs 80%). Bajo este escenario, la eficiencia de las 
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degradaciones fotocatalíticas a pH 3 fue claramente menor que a 

pH neutro (ver Figura 22B).  
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Figura 22. Fracción de los cuatro contaminantes fenólicos (Co = 5 x 10-5 M cada 

uno) adsorbidos en la superficie del fotocatalizador SiO2-RF (2.4 mg mL-1) a 

pH 3 (A) y degradación fotocatalítica heterogénea de P (■), OPP (●), TCP (▲) 

y PCP (▼) (Co = 5 x 10-5 M cada uno) irradiados simultáneamente con luz 

centrada a 450 nm en soluciones acuosas aireadas a pH 3 y en presencia de 

SiO2-RF (2.4 mg mL-1) durante 3 h. 

 

3.2.5. Participación de los estados excitados de SiO2-

RF / RFTA y participación del oxígeno singlete 

Con el fin de establecer el mecanismo que opera en la 

degradación fotocatalizada heterogénea/homogénea de los 

contaminantes fenólicos, se llevaron a cabo experimentos 

fotofísicos sistemáticos. Específicamente, se investigó la 

participación de los estados excitados de SiO2-RF /RFTA y del 

oxígeno singlete. 

En primer lugar, se evaluó la interacción entre el SiO2-1RF * y 
1RFTA*, y los contaminantes mediante experimentos de emisión 

en estado estacionario y tiempo resuelto, con el objetivo de 

determinar la reactividad de ambos estados excitados singlete. 

Así, suspensiones aireadas del fotocatalizador en EtOH:H2O (4:1) 
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fueron excitadas a 375 nm en ausencia y en presencia de 

concentraciones crecientes de los contaminantes (ver Figura 23).  
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Figura 23. Evolución de la emisión en estado estacionario de SiO2-RF en una 

suspensión aireada de EtOH:H2O (4:1) al agregar concentraciones crecientes 

de P (A), OPP (B), TCP (C) y PCP (D) ( Abs = 0.04 a λexc = 375 nm). Insert.: 

Diagramas de Stern-Volmer correspondientes. 

De este modo, se observó una clara disminución de la emisión 

del estado estacionario singlete para todos los contaminantes (las 

gráficas Io/I vs [Q] correspondientes se muestran en el insert de 

cada gráfico y las constantes obtenidas se encuentran en la Tabla 

1). Sin embargo, los experimentos en tiempo resuelto realizados 

con SiO2-RF no mostraron ningún cambio en el tiempo de vida 

de la fluorescencia al aumentar las concentraciones de los 

contaminantes, probablemente debido a su corto tiempo de vida, 

lo que indica que la contribución dinámica al proceso de 

desactivación es insignificante. En consecuencia, se infiere la 
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formación de complejos en estado fundamental entre el SiO2-RF 

y los contaminantes. Las constantes de asociación determinadas 

(Ka) a partir de las medidas en estado estacionario indicaron que 

la formación del complejo está particularmente favorecida en el 

caso de PCP. 

Tabla 1. Valores de las constantes determinados a partir de la desactivación de 

la emisión de SiO2-1RF* y 1RFTA* por los contaminantes fenólicos en 

EtOH:H2O (4:1) y en presencia de O2. 

Contaminante 

SiO2-1RF* 1RFTA* 

Estado 

estacionario 

Ka (M-1) 

Estado 

estacionario 

Ka (M-1) 

Tiempo 

resuelto 

kq x 10-9 (M-

1s-1) 

P 4.2 6.3 4.3 

OPP 8.8 12.2 4.8 

TCP 11.0 9.1 3.7 

PCP 116.2 138.0 -- 

 

Por el contrario, los resultados de los experimentos de estado 

estacionario y de tiempo resuelto realizados con RFTA en medio 

homogéneo (ver Figura 24) mostraron una curvatura ascendente 

en Io/I frente a [Q], lo que revela la existencia de procesos de 

desactivación dinámica y estática de la fluorescencia (consultar 

ecuaciones 5, 6 y 7 dispuestas en la sección 1.2.2.1. del Capítulo 

1). A partir de los experimentos de tiempo resuelto se comprobó 

que las constantes de velocidad para la desactivación de 1RFTA* 

por los contaminantes estaban controladas por la difusión en 

todos los casos, excepto en PCP (Tabla 1) [149]. Además, la 

gráfica de ((Io/I) - 1) / [Q] vs [Q] permitió determinar las 
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constantes de asociación en medio homogéneo (Tabla 1). Los 

resultados obtenidos en el caso del PCP pueden deberse a su baja 

solubilidad en las condiciones experimentales.  

A) 

500 550 600 650 700

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 15 30 45 60 75

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 30 60 90

1.0

2.0

3.0

4.0

5.0

E
m

is
ió

n
 (

u
.a

.)

l (nm)

E
m

is
ió

n
 (

c
u

e
n

ta
s
)

Tiempo (ns)

I 0
/I

 o
r 

 0
/

[P] (mM)  
B) 

500 550 600 650 700

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 15 30 45 60 75

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 10 20 30 40 50

1.0

1.5

2.0

2.5

3.0

E
m

is
ió

n
 (

u
.a

.)

l (nm)

E
m

is
ió

n
 (

c
u

e
n

ta
s
)

Tiempo (ns)
I 0

/I
 o

r 


0
/

[OPP] (mM)  
C) 

500 550 600 650 700

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 15 30 45 60 75

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 3 6 9

1.0

1.1

1.2

1.3

1.4

E
m

is
ió

n
 (

u
.a

.)

l (nm)

E
m

is
ió

n
 (

c
u

e
n

ta
s
)

Tiempo (ns)

I 0
/I

 o
r 


0
/

[TCP] (mM)  
D) 

500 550 600 650 700

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0 15 30 45 60 75

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

0.0 0.3 0.6 0.9

1.0

1.1

1.1

1.2

E
m

is
ió

n
 (

u
.a

.)

l (nm)

E
m

is
ió

n
 (

c
u

e
n

ta
s
)

Tiempo (ns)

I 0
/I

 o
r 

 0
/

[PCP] (mM)  
Figura 24. Desactivación de la emisión de estado estacionario (izquierda) y 

tiempo resuelto (centro) de la fluorescencia RFTA al agregar concentraciones 

crecientes de P (A), OPP (B), TCP (C) y PCP (D) en CH3CN:H2O (4:1) (Abs = 

0.04 a λexc = 375 nm). Derecha: gráficos de Stern-Volmer obtenidos de los 

experimentos correspondientes de estado estacionario (negro) y dinámico 

(rojo).  
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Estos resultados obtenidos en los experimentos realizados en 

medio homogéneo no son inesperados ya que los cálculos 

termodinámicos anticiparon la transferencia exergónica de 

electrones de los derivados del fenol (con potenciales de 

oxidación entre 0.7 y 0.9 V) al estado excitado 1RFTA* (potencial 

redox de RF aprox. -0.29 V y ES aprox. 2.48 eV) [133,134,148,150]. 

Por otra parte, dado que no se forma SiO2-3RF*, la 

fotodegradación de los contaminantes por SiO2-RF no puede 

atribuirse al estado triplete excitado ni al 1O2. Sin embargo, se 

investigó la participación del estado excitado triplete (3RFTA*) 

en las fotodegradaciones en medio homogéneo mediante LFP. 

Las constantes de desactivación del 3RFTA* determinadas para 

los diferentes contaminantes son bastante similares e indican una 

desactivación eficiente de la especie 3RFTA* (ver Tabla 2) [149]. 

Las diferentes trazas de los experimentos cinéticos, así como sus 

respectivos diagramas de Stern-Volmer se muestran en la Figura 

25.  
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Figura 25. Trazas cinéticas monitoreadas a 680 nm tras la excitación con láser 

de disoluciones anaeróbicas de RFTA en CH3CN:H2O (4:1) (Abs = 0.3 a λexc = 

355 nm) en presencia de concentraciones crecientes de P (A), OPP (B) ), TCP 

(C) y PCP (D), hasta 1 mM. Insert: Gráficos Stern-Volmer correspondientes.  

Además, se detectó en todos los casos la formación de la 

correspondiente especie reducida de RFTA (RFTA·-) a través de 

su característico espectro de absorción transitoria, tal y como se 

puede observar en la Figura 26 [151]. 
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Figura 26. Espectros de absorción transitorias obtenidos tras la excitación LFP 

de RFTA en CH3CN:H2O en ausencia de O2 (4:1) (Abs = 0.3 a λexc = 355 nm) en 

presencia de P (A), OPP (B), TCP (C) y PCP (D) (cada contaminante a 1 x 10-3 

M). 

Finalmente, se evaluó la reactividad del 1O2 con los 

contaminantes, así como con RFTA. Curiosamente, las 

constantes de velocidad de desactivación para TCP y PCP fueron 

más altas que las obtenidas para P y OPP (véanse los valores en 

la Tabla 2 y las trazas cinéticas, así como el ajuste de Stern-

Volmer correspondiente en la Figura 27). Además, para RFTA se 

determinó una constante de velocidad de extinción de 1O2 de 1.1 

x 107 M-1 s-1, similar a la descrita en la literatura y bastante alta si 

la comparamos con las obtenidas para el P y OPP [152]. Este 

hecho significa que, en medio homogéneo, esta especie reactiva 
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de oxígeno producirá la oxidación de RFTA antes que la del P 

y/o OPP.  
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Figura 27. Emisión registrada a 1270 nm correspondiente al 1O2 generado tras 

la excitación por fotólisis con LFP de una disolución de perinaftenona (PN) en 

CH3CN:D2O (4:1) en presencia de O2 (Abs = 0.5 a 355 nm) y en presencia de 

concentraciones crecientes de RFTA (A), P (B), OPP (C), TCP (D) y PCP (E). 

Insert: Diagramas de Stern-Volmer correspondientes.  
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Todos estos resultados fotofísicos claramente demuestran que el 

mecanismo que opera en el comportamiento fotofísico del SiO2-

RF, no puede ser predicho por el comportamiento del RFTA en 

medio homogéneo. 

Tabla 2. Constantes de velocidad correspondientes a la reacción de 3RFTA* o 
1O2 con P, OPP, TCP y PCP en CH3CN:H2O (4:1) o CH3CN:D2O (4:1), 

respectivamente. 

Contaminante 3kq x 10-9 (M-1s-1) kq,1O2 x 10-5 (M-1s-1) 

P 0.57 1.6 

OPP 1.31 3.4 

TCP 0.93 2700 

PCP 1.41 2700 

 

3.2.6. Mecanismo fotocatalítico de degradación de 

contaminantes 

Los resultados obtenidos en las pruebas de fotodegradación de 

contaminantes coinciden con el diferente comportamiento 

fotofísico observado para el cromóforo RF en la RFTA y en el 

fotocatalizador SiO2-RF, respectivamente. Concretamente, el 

análisis cinético de los datos obtenidos en los estudios fotofísicos 

de RFTA, teniendo en cuenta la concentración inicial de los 

contaminantes (2 x 10-4 M) y el oxígeno molecular en medio 

acuoso (2.7 x 10-4 M), indica que el proceso de transferencia 

electrónica entre el 3RFTA* y los contaminantes (Q) para generar 

el radical anión RFTA.- y el radical catión Q.+, es la principal vía 

de fotodegradación de contaminantes durante los primeros 

minutos de reacción, tal y como se muestra en el Esquema 3. De 

hecho, para la fotodegradación del Fenol usando RF como 

fotocatalizador en homogéneo se planteó un análisis similar.[83] 
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En cuanto a la reciclabilidad, la degradación oxidativa sufrida 

por el RFTA en las primeras 1-2 horas, ocurriría principalmente 

debido al estrés oxidativo causado por el 1O2. De hecho, la 

generación de 1O2 aumenta a medida que disminuye la 

concentración de Q ya que el O2 compite con el Q por la 

interacción con el 3RFTA*; por lo tanto, la degradación de RFTA 

se acelera con el tiempo de irradiación. 

 

Esquema 3. Mecanismo postulado para explicar la fotodegradación de los 

contaminantes seleccionados (Q) por el RFTA mediante su irradiación con luz 

visible. 

El Esquema 4 muestra el mecanismo fotocatalítico principal 

implicado en la degradación de los contaminantes seleccionados 

por el fotocatalizador SiO2-RF. De este modo, la transferencia 

electrónica desde los contaminantes al SiO2-1RF* es el proceso 

clave en la fotodegradación heterogénea. En este contexto, se 

evidenció la participación del oxígeno molecular realizando el 

estudio en condiciones anaeróbicas. De hecho, la ausencia de 

oxígeno produce vidas medias más largas para todos los 

contaminantes, tal y como pudimos observar en la Figura 21A. 

Aunque tras los experimentos fotofísicos se descartó la 
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participación del 1O2, la reacción directa entre el O2 y los cationes 

radicales de los contaminantes (Q.+), así como la formación del 

anión radical superóxido (O2
.-) a partir de la reducción del 

oxígeno molecular por el radical anión SiO2-RF.-, estaría 

involucrada en la fotodegradación de Q. La disminución de la 

velocidad de fotodegradación observada para el proceso 

heterogéneo con SiO2-RF, donde se generan radicales similares 

al proceso homogéneo (SiO2-RF.- y Q.+), se atribuiría a un 

proceso de transferencia electrónica inversa más eficiente para 

estos radicales que para el RFTA.- y Q.+ [153]. Esto no es 

sorprendente debido a la corta distancia entre el Q adsorbido y 

el RF en SiO2-RF gracias a la capacidad de adsorción que 

presenta el fotocatalizador. Curiosamente, en ausencia de 

contaminantes adsorbidos, el SiO2-3RF* tampoco se forma 

debido a que la vía de desactivación mediada por la transferencia 

de electrones entre un resto de RF en su estado excitado singlete 

y una RF cercana en estado fundamental, es lo suficientemente 

eficiente como para prevenir la formación del SiO2-3RF* (ver 

Esquema 4). 
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Esquema 4. Mecanismo postulado para explicar la eliminación fotocatalítica 

de los contaminantes (Q) seleccionados mediante el fotocatalizador 

heterogéneo SiO2-RF. 
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3.3. Conclusiones 

En este capítulo se presenta el SiO2-RF como un fotocatalizador 

orgánico heterogéneo novedoso, robusto y reciclable basado en 

RF. Las partículas de sílice han ofrecido una superficie adecuada 

para permitir la derivatización covalente de la RF, convirtiendo 

el fotocatalizador homogéneo ya conocido en uno heterogéneo 

nuevo y con mayor potencial. Como consecuencia de un diseño 

cuidadoso, se evita la formación del estado excitado triplete y por 

tanto, de oxígeno singlete, lo que da como resultado una 

fotoestabilidad mejorada. La adsorción de los contaminantes en 

la superficie del SiO2-RF permite la transferencia de electrones 

desde los contaminantes al primer estado excitado de RF de corta 

duración, lo que es consistente con el comportamiento 

fotocatalítico observado. Los experimentos fotofísicos han 

proporcionado pruebas claras de un nuevo mecanismo 

fotocatalítico para el cromóforo de riboflavina en el SiO2-RF. 

Además, se ha demostrado que el comportamiento de la RF 

anclada no se puede predecir a partir del comportamiento 

fotofísico y fotoquímico de la RFTA en medio homogéneo. 

Finalmente, cabe destacar que estos hallazgos abren 

oportunidades para diseñar nuevos fotocatalizadores orgánicos 

heterogéneos robustos para la eliminación de contaminantes en 

medio acuoso.
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3.4. Experimental 

3.4.1. Síntesis del fotocatalizador SiO2-RF 

En primer lugar, la síntesis de partículas de SiO2 se llevó a cabo 

según el método de Stöber [154]. Así, se añadió TEOS (1 mmol) a 

EtOH (500 mL) en presencia de NH4OH (6.5 mmol) a 15 oC. 

Después de 2 h a esta temperatura, la reacción se continuó a 

temperatura ambiente durante 24 h más. Posteriormente, las 

partículas de SiO2 obtenidas se centrifugaron (4000 rpm durante 

5 minutos) y luego se lavaron con EtOH (3x150 mL). Las 

partículas de SiO2 resultantes se secaron al vacío. 

Paralelamente, se sintetizó el intermedio TPI4RF siguiendo un 

procedimiento descrito [85]. Brevemente, una disolución de RF 

(102 mg, 0.27 mmol), TPI (298 mg, 1.2 mmol) y Et3N (250 µL, 1.8 

mmol) en DMF anhidra (50 mL) se calentó a 70 oC durante 48 h 

en una atmósfera anaeróbica en ausencia de luz. Posteriormente, 

se eliminó el disolvente a vacío y el producto crudo se sometió al 

siguiente paso sin más purificación. 

Finalmente, una suspensión de las partículas de SiO2 sintetizadas 

anteriormente (1000 mg) se trató con TPI4RF crudo (195 mg) y 

Et3N (3 mL) en tolueno seco (150 mL) a reflujo bajo una atmósfera 

de N2, en oscuridad durante 72 h. Posteriormente, las partículas 

funcionalizadas se centrifugaron (4000 rpm durante 5 minutos) 

y luego se lavaron con acetona (3x10 mL). Este crudo se secó 

posteriormente a vacío dando lugar a SiO2-RF como un polvo de 

color amarillo pálido. 
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3.4.2. Cuantificación de la RF en la superficie del 

catalizador 

La cantidad de RF en la superficie del fotocatalizador de SiO2-

RF se determinó utilizando dos métodos diferentes: la 

absorbancia de UV-Vis y el análisis termogravimétrico. 

 

3.4.2.1. Cuantificación de la RF mediante absorbancia de 

UV-Vis 

La absorbancia de UV-Vis del fotocatalizador SiO2-RF fue 

registrada y comparada con la obtenida para la RFTA. Para este 

propósito, se sustrajo de su espectro de absorción, la dispersión 

debida al fotocatalizador heterogéneo (0.8 mg mL-1) tal y como 

se explica en el protocolo detallado a continuación: 

El espectro UV-Vis de RFTA (2x10-5 M en EtOH) se muestra en la 

Figura 28. El valor de la relación entre la absorbancia a 395 nm y 

la absorbancia a 445 nm (Abs395nm/Abs445nm = 0.4) se tomó como la 

absorbancia característica inequívoca del cromóforo RF.  
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Figura 28. Espectro de UV-Vis de RFTA (2x10-5 M en EtOH), donde la relación 

de absorbancia correspondiente entre los picos de 395 nm y 445 nm es 0.4. 
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Paralelamente, se registró el espectro UV-Vis de una suspensión 

(0.8 mg mL-1) del fotocatalizador SiO2-RF en EtOH (ver Figura 

29). Luego, se eliminó la dispersión atribuida a las partículas 

heterogéneas de SiO2 aplicando un protocolo de iteración 

manual. Así, se dibujaron varias líneas rectas entre dos puntos 

del espectro de absorbancia: 520 nm  y 395 nm (valle), hasta llegar 

a una línea recta de dispersión que al restar del espectro 

registrado aseguraba la relación anterior (Abs395nm /Abs445nm = 

0.4). 
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Figura 29. Espectro UV-Vis de una suspensión de SiO2-RF (0.8 mg mL-1 en 

EtOH). 

El espectro UV-Vis modificado de SiO2-RF se muestra en la 

Figura 30. La absorbancia resultante fue de 0.16 a 445 nm, lo que 

corresponde a una concentración de 1.37 x10-5 M de RF y, en 

consecuencia, el porcentaje de RF en el fotocatalizador 

heterogéneo SiO2-RF es de 0.62 % (p/p). 
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Figura 30. Espectro UV-Vis modificado de una suspensión de SiO2-RF (0.8 mg 

mL-1 en EtOH) al restar la dispersión (Abs395nm/Abs445nm  0.4). 

 

3.4.2.2. Cuantificación de la RF mediante análisis 

termogravimétrico (TGA) 

La carga de RF en SiO2-RF fue estimada por TGA (ver Figura 31). 

En el caso de las partículas de SiO2, la primera pérdida del 5.2% 

(hasta 200 oC) podría deberse a la humedad, mientras que la 

segunda (5.15%, hasta 800 oC) podría estar asociada a los grupos 

etoxi en la superficie de las partículas. En el caso del SiO2-RF hay 

una pequeña pérdida (2.1%, hasta 200 oC), que podría ser debida 

a la humedad, mientras que la segunda (6.75%, hasta 800 oC) 

podría estar asociada a la pérdida del RF-TPI4 covalentemente 

unido. Al substraer la pérdida de peso de la SiO2 a la pérdida 

respectiva al fotocatalizador SiO2-RF, podemos encontrar un 

valor de 1.6% como pérdida de peso real referida a la 

componente orgánica presente en el fotocatalizador. Teniendo en 

cuenta el peso molecular de RFTPI4 (716.8 g mol-1) y RF (376.37 g 

mol-1), este valor estimado se convirtió en 0.84 % RF (p/p) en 

SiO2-RF. 



  3.4. Experimental 
 

 
73 

200 400 600 800

90

92

94

96

98

100

%
 M

a
s
a

Temperatura (ºC)  

Figura 31. TGA de SiO2-RF (naranja) y partículas de SiO2 (negro). 

 

3.4.3. Determinación del área ocupada por la RF en las 

partículas del fotocatalizador SiO2-RF 

Para estimar la superficie ocupada por el cromóforo en SiO2-RF, 

hemos asumido que: i) las partículas de SiO2 son esferas 

perfectas, y ii) el área de la RF podría tomarse como el área del 

anillo de isoaloxazina, que podría considerarse como un 

rectángulo, ver Figura 32. 

          
 

Figura 32. Valores de altura y anchura estimadas para el anillo de isoaloxazina 

en la RF. 

En primer lugar, el volumen y el área de las esferas fueron 

calculadas mediante las ecuaciones 10 y 11, respectivamente 

tomando como radio medio de las partículas r = 218.8 nm (según 

se determinó por TEM). 

 5.95 Å  

9.83 Å 
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 𝑉𝑆 =
4

3
· 𝜋 · 𝑟3 

 

Ec. 9 

𝐴𝑆 = 4 · 𝜋 ·  𝑟2 Ec. 10 
 

Luego, para determinar la masa de una esfera de SiO2 se utilizó 

la ecuación 11, asumiendo que la densidad de SiO2 es de d = 2.65 

g cm-3. 

 

𝑚𝑆𝑖𝑂2
=  𝑉𝑆𝑖𝑂2

× 𝑑𝑆𝑖𝑂2
 Ec. 11 

 

De acuerdo con nuestros cálculos, la carga de RF en 0.62% (w/w) 

en el SiO2-RF. Así, a partir de la masa de SiO2 por gramo de SiO2-

RF (ver ecuación 12), podemos obtener el área por gramo del 

fotocatalizador (ecuación 13 y 14): 

𝑚𝑆𝑖𝑂2
= 1 − 𝑚𝑅𝐹 

 
Ec. 12 

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 =  
𝑚𝑆𝑖𝑂2 𝑒𝑛 1 𝑔

𝑚𝑆𝑖𝑂2
 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎−1⁄  Ec. 13 

𝐴𝐒𝐢𝐎𝟐−𝐑𝐅 partículas  =  𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 × 𝐴𝑆𝑖𝑂2
 Ec. 14 

Con estos cálculos, el área de las partículas del fotocatalizador 

SiO2-RF fue de 5.14 x 1018 nm2 (g SiO2-RF)-1 

Luego, el área de una molécula de RF se calculó mediante la 

ecuación 15, utilizando los valores medidos mediante el software 

ChemBioDraw. A continuación, se determinó el número de 

moléculas de RF por gramo de SiO2-RF, mediante la ecuación 16. 

𝐴𝑅 = 𝑎𝑙𝑡𝑜 × 𝑎𝑛𝑐ℎ𝑜 

 
Ec. 15 

𝑅𝐹 𝑚𝑜𝑙é𝑐𝑢𝑙𝑎𝑠 =  0.0062 𝑔 𝑑𝑒 𝑅𝐹  (𝑔 𝑺𝒊𝑶𝟐 − 𝑹𝑭)−1 

 
Ec. 16 
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×
1 𝑚𝑜𝑙

376.36 𝑔 𝑑𝑒 𝑅𝐹
𝑥

6.023 × 1023 𝑚𝑜𝑙é𝑐𝑢𝑙𝑎𝑠

1 𝑚𝑜𝑙
 

 

Finalmente, con estos valores se estimó que el área de RF por 

gramo de fotocatalizador era de 5.80 x 1018 nm2 (g SiO2-RF)-1. 

 

3.4.4. Ensayos fotofísicos 

3.4.4.1. Medidas de fluorescencia 

Los rendimientos cuánticos de fluorescencia del SiO2-RF y RFTA 

en EtOH:H2O (4:1) se determinaron usando RFTA en MeOH 

como referencia.[155]  Las pendientes correspondientes de los 

ajustes lineales de los gráficos de emisión frente absorbancia para 

RFTA en EtOH:H2O (4:1) y RFTA en MeOH se compararon para 

determinar los rendimientos cuánticos de fluorescencia de SiO2-

RF y RFTA en EtOH:H2O (4:1).  

En primer lugar, se determinó el rendimiento cuántico de RFTA 

en EtOH:H2O (4:1) al compararlo con el del RFTA en MeOH ((F 

= 0.46), según la ecuación 17:  

Φ𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 = Φ𝑟𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑐𝑖𝑎 ×
𝑝𝑒𝑛𝑑𝑖𝑒𝑛𝑡𝑒𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎

𝑝𝑒𝑛𝑑𝑖𝑒𝑛𝑡𝑒𝑟𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑐𝑖𝑎
 

Ec. 17 

 

Donde pendientemuestra y pendientereferencia son las pendientes 

correspondientes de los ajustes lineares de las gráficas de 

emisión frente absorbancia para cada uno, tal y como muestra 

Figura 33. 
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Figura 33. Representación de la emisión frente absorbancia, y sus 

correspondientes ajustes lineares, para la RFTA en MeOH (negro) y 

EtOH:H2O (4:1) (rojo). 

De este modo, según la ecuación 18, obtenemos que el valor del 

rendimiento cuántico de RFTA en EtOH:H2O (4:1) es de 0.4. 

Φ𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 = 0.46 ×
4.0276𝑥107

4.6377𝑥107 = 0.4 
Ec. 18 

La reactividad del estado excitado singlete de SiO2-RF se 

determinó mediante experimentos de emisión en estado 

estacionario y tiempo resuelto. Así, las suspensiones de SiO2-RF 

(0.4 mg mL-1, absorbancia ca. 0.04 a lexc = 375 nm) en EtOH:H2O 

(4:1), se trataron con concentraciones crecientes de los 

contaminantes fenólicos, hasta 90 mM. Se realizaron estudios 

paralelos usando RFTA a la misma absorbancia. 

 

3.4.4.2. Estudios de fotólisis de destello laser (LFP) 

Los experimentos de LFP se realizaron utilizando mezclas de 

SiO2-RF (0.8 mg mL-1, absorbancia aprox. 0.1 a lexc = 355 nm) en 

EtOH:H2O (4:1) en ausencia de O2. Los experimentos de control 

se realizaron usando una disolución de RFTA en EtOH:H2O (4:1) 

a la misma absorbancia con y sin partículas de sílice. 
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La reactividad del estado excitado triplete de RFTA con 

contaminantes se analizó utilizando soluciones de RFTA (4 x 10-

5 M, absorbancia de 0.3 a lexc = 355 nm) en CH3CN:H2O (4:1) en 

ausencia de O2, aumentando las concentraciones del compuesto 

fenólico hasta 1 mM. 

 

3.4.4.3. Medidas de oxígeno singlete 

Se realizaron dos tipos de experimentos: 

Por un lado, se probó la capacidad del SiO2-RF para formar 

oxígeno singlete (1O2). Así, la generación de oxígeno singlete a 

partir de SiO2-RF se midió en condiciones aeróbicas utilizando 

una suspensión de 0.8 mg mL-1 en CH3CN:D2O (4:1). Los 

experimentos de control se realizaron usando una disolución de 

RFTA en CH3CN:D2O (4:1) a la misma absorbancia en 

presencia/ausencia de partículas de sílice. 

Por otro lado, se analizó la reactividad del 1O2, generado de 

forma independiente, con contaminantes y RFTA. Las 

disoluciones aireadas de perinaftenona (5.5 x 10-5 M) en 

CH3CN:D2O (4:1) se utilizaron como generadores de oxígeno 

singlete (Φ1O2 ca. 1) [156].  Luego, se registró la emisión del 1O2 a 

1270 nm frente al tiempo al aumentar las concentraciones de los 

contaminantes (hasta 9 x 10-2 M) o RFTA (hasta 2 x 10-4 M). 

 

3.4.5. Degradación fotocatalítica de contaminantes 

fenólicos 

Las reacciones fotoquímicas se realizaron en un fotorreactor 

casero construido con tiras LED azules de 2.5 m de la marca 

Samsung SMD5630 IP20 con una potencia de 15 Wm-1, en forma 

de espiral y con la banda de irradiación centrada en lem= 450 nm. 
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Las reacciones fotocatalizadas se realizaron en tubos de ensayo 

con agitación magnética bajo la atmósfera especificada. Para 

realizar las fotodegradaciones en ausencia de oxígeno, se 

procedió de la siguiente manera: antes de la irradiación se 

burbujeó N2 a través de la mezcla de reacción durante 30 

minutos. Después de eso, los tubos de reacción se sellaron. 

Así, mezclas acuosas (10 mL) que contenían un contaminante (2 

x 10-4 M) o una mezcla de los cuatro contaminantes (P, OPP, TCP 

y PCP, 5 x 10-5 M cada uno, 2 x 10-4 M en total) y SiO2-RF (2.4 mg 

mL-1, 20 mol%) se agitaron durante 30 min en la oscuridad antes 

de la irradiación, para alcanzar el equilibrio de adsorción entre 

los contaminantes y el fotocatalizador. El progreso de las 

fotodegradaciones se controló a diferentes tiempos de 

irradiación mediante HPLC. Para ello, se tomaron alícuotas de 

0.5 mL a diferentes tiempos y se adicionaron 180 mL de una 

disolución CH3CN:H2O (4:1) de p-xileno (3.2 x 10-4 M) como 

estándar interno y 0.5 mL de EtOH a. Las mezclas se agitaron 

durante 10 minutos para recuperar los contaminantes 

adsorbidos de la superficie del fotocatalizador. Finalmente, cada 

mezcla se filtró con un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE de 13 mm 

con porosidad de 0.22 µm antes del análisis por HPLC. Todos los 

experimentos se realizaron por triplicado. Para los estudios de 

HPLC se empleó una columna Mediterranean Sea 18 (25 cm x 

0.46 cm, tamaño de partícula de 5 mm). La fase móvil se fijó a 1.5 

mL min-1 con una mezcla isocrática de agua a pH 3 (55 %) y 

acetonitrilo (45 %). Se inyectaron alícuotas de 90 mL y se fijó la 

longitud de onda de detección en 215 nm. Con este tratamiento 

de la muestra, el monitoreo por HPLC aseguró la detección de la 

concentración real de los derivados fenólicos remanentes, 

adsorbidos o en disolución. 

Las fotodegradaciones realizadas en medio ácido (pH 3) se 

llevaron a cabo del siguiente modo: Se acidificó una disolución 
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de 10 mL de P, OPP, TCP y PCP (5 x 10-5 M cada uno) con HCl 1 

M hasta pH 3 previo a la adición del fotocatalizador SiO2-RF (2.4 

mg mL-1). A continuación, la suspensión se agitó durante 30 

minutos en oscuridad para permitir que se produjera la 

adsorción. Después de eso, se ha mezclado a pH ácido y luego la 

reacción se llevó a cabo como se describió anteriormente.  Se 

controló el pH con un medidor de pH para asegurar que el pH 

de la suspensión permaneciera entre 3.03 y 3.10 durante todo el 

proceso. 

Los números de rotación (TON, por sus siglas en inglés) para la 

durabilidad fotocatalítica del fotocatalizador se calcularon a 

partir de los resultados de cada ejecución consecutiva de acuerdo 

con la ecuación 19: 

TON =  
moles de contaminante fotodegradado

moles de fotocatalizador
 Ec. 19 

 

Se realizaron fotorreacciones similares en medio homogéneo. Se 

llevaron a cabo en las mismas condiciones experimentales 

descritas para los experimentos en medio heterogéneo, pero 

utilizando la riboflavina acetilada (RFTA, 4 x 10-5 M, 20 mol%) 

como fotocatalizador. La degradación de los contaminantes 

también fue monitoreada por HPLC. 
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Preámbulo 

 Los procesos de oxidación avanzada (AOPs) se han 

propuesto como tecnologías alternativas a los métodos 

convencionales para la eliminación de contaminantes orgánicos 

recalcitrantes en aguas residuales. Entre ellos, la fotocatálisis 

heterogénea, que a menudo involucra la interacción entre la luz 

y los semiconductores, ha sido ampliamente reportada como una 

opción viable [36,157,158]. Entre otros semiconductores, el 

dióxido de titanio (TiO2) es un fotocatalizador ampliamente 

reconocido y con demostrada eficacia en la eliminación de 

contaminantes orgánicos, principalmente mediante la formación 

de radicales hidroxilo (·OH) [16,159].  

El TiO2 presenta ventajas tales como la estabilidad química, muy 

baja toxicidad, propiedades ópticas adecuadas (como la 

activación en presencia de luz ultravioleta) y la cristalinidad, 

siendo la fase cristalina anatasa la más fotoactiva [160].  

El mecanismo de fotooxidación de contaminantes orgánicos en 

medio acuoso mediado por TiO2 ha sido ampliamente estudiado 

[161–164]: tras la absorción de radiación de longitud de onda 

adecuada, los electrones fotogenerados en la BC (ECB ca. – 0.5 V 

vs NHE) junto con los huecos fotogenerados en su BV (EVB ca. + 

2.7 V vs NHE) conducen a un proceso de reducción y oxidación 

termodinámicamente favorables para el O2 (E0(O2/O2
.-) = - 0.3 V 

vs NHE) y H2O (E0(·OH + H+/H2Oaq) = + 2.3 V vs NHE), 

respectivamente [95,96], dando lugar a las principales especies 

radicalarias que llevarán a cabo la degradación de los 

contaminantes orgánicos. Aunque los huecos fotogenerados 

puedan oxidar directamente compuestos orgánicos [165,166], 

siempre y cuando estos tengan potenciales redox adecuados para 

interactuar, en medio acuosos predomina la oxidación de las 

moléculas de H2O, y la consecuente producción de radicales ·OH 
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[162,165]. Así, las cargas fotogeneradas en la superficie del TiO2 

no deben contribuir significativamente en la degradación de los 

contaminantes. En consecuencia, los radicales hidroxilo 

generados serán los responsables últimos de la mineralización de 

los contaminantes orgánicos. 

Entre las opciones comerciales, el TiO2 Degussa P25 se ha 

convertido en un estándar de uso debido a su cristalinidad bien 

definida (80:20 anatasa: rutilo), su área superficial (55 ± 15 m2g-1 

BET), tamaño de partícula promedio (21 nm), y mayor 

fotoactividad que otras fuentes comerciales de TiO2 

[161,162,167]. Sin embargo, su aplicabilidad práctica es 

problemática y económicamente costosa debido a varias 

limitaciones que presenta este material. Entre otras, la tendencia 

de las partículas nanométricas a aglomerarse, la difícil 

recuperación de los medios de irradiación o la baja eficiencia bajo 

luz visible, son algunos de los inconvenientes que resultan del 

uso excesivo de TiO2 [160,168–175]. 

Con el objetivo de resolver los problemas prácticos que presenta 

el uso del TiO2, muchas investigaciones se han centrado en la 

inmovilización de catalizadores en diferentes soportes, como 

perlas de vidrio [176], fibras de vidrio [177,178], celulosa [179], 

sílice [143,180,181], polímeros [182], cerámica [183], metales o 

aleaciones metálicas [184]; todo ello con el objetivo de reducir la 

aglomeración de las partículas nanométricas de TiO2 y mejorar 

su recuperación del medio de irradiación. En este contexto, las 

esferas de sílice (SiO2) y la lana de vidrio (GW, siglas en inglés) 

son materiales que se eligen con frecuencia como soportes. Esto 

se debe a ventajas como la no toxicidad, la biocompatibilidad, la 

no carcinogenicidad, su elevada estabilidad térmica, química y 

mecánica, así como su capacidad para empaquetarse 

eficazmente. Además, las esferas de SiO2 son de fácil preparación 

y permiten un control preciso del tamaño, lo que resulta en un 
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coste económico [173,175].  Por otro lado, la lana de vidrio ofrece 

alta flexibilidad y transparencia óptica en la región del UV 

[185,186]. 

Los fotocatalizadores basados en semiconductores, como el TiO2, 

inmovilizados en este tipo de soportes, han demostrado ser 

eficaces en la eliminación de CECs presentes en disoluciones 

acuosas [176,181]. Además, algunos estudios previos también 

exploran el impacto de diversas variables operativas y la 

aplicación de oxidantes, como el persulfato, en la actividad de 

estos fotocatalizadores [187–189]. Sin embargo, aún existen 

lagunas de conocimiento tanto en lo que respecta a la 

fotoactividad como a la síntesis de los fotocatalizadores basados 

en TiO2 soportado, lo que impide su implementación en el 

tratamiento de aguas residuales a gran escala. 

En este contexto, la segunda parte de esta Tesis Doctoral se 

centrará en el estudio de los parámetros operativos que guarden 

una relación directa con la fotoactividad de los fotocatalizadores 

basados en TiO2 soportado tanto sobre esferas de SiO2 

(SiO2@TiO2), como sobre lana de vidrio (GW_TiO2). 

Específicamente, en el Capítulo 4 se determinará el espesor 

óptimo de la corteza de TiO2 para los fotocatalizadores basados 

en esferas núcleo@corteza de SiO2@TiO2. Posteriormente, en el 

Capítulo 5, se evaluará la eficiencia de los fotocatalizadores 

SiO2@TiO2 y GW_TiO2 en la eliminación de un CEC de referencia, 

el sulfametoxazol (SMX), en una matriz simulada de aguas 

urbanas bajo radiación solar. En el Capítulo 6, se preparará y 

evaluará el nuevo fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4, en la 

eliminación del orto-fenilfenol (OPP), un fungicida modelo. 

Además, se explorará el rendimiento del fotocatalizador en 

presencia de dos promotores de radicales distintos, H2O2 y PMS, 

con el objetivo de determinar si la adición de Fe3O4 a la capa 

fotoactiva de TiO2 favorecía los procesos de oxidación de 
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contaminantes orgánicos. Finalmente, en el Capítulo 7, se 

sintetizará un nuevo composite formado por SiO2 y TiO2 basado 

en la unión covalente de esferas de SiO2@TiO2 sobre GW@TiO2. 

Este nuevo composite se implementará en un fotorreactor de 

flujo continuo a escala de laboratorio, donde se evaluará su 

capacidad para mineralizar una disolución de fenol (P), un 

contaminante orgánico de referencia. 
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4.1.  Introducción 

Los composites núcle@corteza SiO2@TiO2 han sido los materiales 

más extendidos para prevenir la aglomeración de partículas de 

TiO2 de tamaño nanométrico y mejorar la recuperación del 

fotocatalizador del medio de reacción [174,175]. En este sentido, 

se han preparado una gran variedad de compuestos 

núcleo@corteza modificando su morfología, el grosor de su 

corteza o el tamaño del núcleo con el objetivo de mejorar sus 

propiedades [190]. Generalmente se ha elegido el óxido de silicio 

(SiO2) como una opción de núcleo adecuada debido a su fácil 

preparación y control de tamaño, bajo coste económico y alta 

estabilidad térmica y mecánica [173,175]. Entre los diferentes 

métodos sintéticos usados para generar cortezas de TiO2 sobre 

SiO2, los métodos sol-gel, hidrotermal y de deposición de capa 

atómica han sido los procedimientos más extendidos 

[168,170,172–175]. Las ventajas de las síntesis llevadas a cabo 

mediante el proceso sol-gel incluyen la obtención de coberturas 

homogéneas de TiO2 en la superficie de la sílice, así como la 

posibilidad de obtener capas de nanopartículas de titanio de 

diferentes tamaños [170]. Sin embargo, el mayor problema 

asociado con esta estrategia sintética es la rápida hidrólisis y 

condensación de los alcóxidos de titanio que, a menudo, conduce 

a la aglomeración de partículas durante el proceso sintético y a 

la formación de nanopartículas de titanio no soportadas debido 

al proceso de nucleación homogénea [174,191]. Por otro lado, el 

método hidrotermal también lleva a la obtención de cortezas no 

homogéneas constituidas por capas de titanio de tamaños 

próximos a los 5 nm [175]. 

Las propiedades fotocatalíticas de los materiales SiO2@TiO2 están 

directamente relacionados con la absorción de luz, el área 

superficial y la dinámica de los portadores de carga (e--h+). 

Además, dichas propiedades dependen directamente del grosor 
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de la corteza de TiO2, así como del tamaño y la forma de los 

cristales que la componen [168,170–175,192–195]. 

En este sentido, varios estudios investigaron la fotorreactividad 

de los compuestos SiO2@TiO2 frente al espesor de la corteza de 

TiO2. Aunque los resultados no fueron concluyentes, parecían 

indicar que el valor de espesor de corteza óptimo para la mayor 

eficiencia fotocatalítica se encontraba en el rango de 10 a 50 nm 

[168,172–175]. Además, se demostró que los cristales de TiO2 

soportados incrementaban su actividad fotocatalítica frente a los 

cristales no soportados [174,175]. En otros estudios, se 

correlacionó el área superficial específica (SSA) y la capacidad de 

adsorción con la diferente reactividad fotocatalítica de los 

materiales de SiO2@TiO2 [196–198]. A pesar de los diferentes 

enfoques bajo los que se ha estudiado la capacidad fotocatalítica 

de los composites SiO2@TiO2, su fotorreactividad aún no ha sido 

evaluada considerando la luz absorbida por la corteza de TiO2. 

En este sentido, algunos estudios indican que los cambios en el 

tamaño y la fase cristalina de las nanopartículas de TiO2 se 

correlacionaron con la captación de luz y, por lo tanto, con la 

eficiencia del proceso de generación del par e--h+ [193–195]. 

Actualmente, se están publicando miles de artículos que tratan 

diferentes aspectos del TiO2 [164,199–201]. Aunque la mayoría de 

los procesos fundamentales de la fotocatálisis del TiO2 se han 

investigado exhaustivamente en condiciones bien controladas, el 

papel de los excesos de carga superficial, los aditivos añadidos a 

la superficie o la dependencia entre la irradiancia de la fuente de 

luz y la cantidad óptima de TiO2 para llevar a cabo procesos 

fotocatalíticos todavía no están claros. Este último aspecto puede 

ser de interés fundamental para poder transferir la tecnología 

basada en fotocatalizadores soportados a la industria real, 

haciendo un uso razonable de la luz aplicada y del TiO2 utilizado. 
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Con estos antecedentes, en el presente capítulo se pretende 

determinar el espesor de corteza de TiO2 más eficiente para los 

fotocatalizadores basados en TiO2 soportado. Con este propósito, 

se prepararon cuatro composites de SiO2@TiO2 formados por 

nanocristales de TiO2 con un tamaño aproximado de 12 nm, y 

con diferente espesor de corteza, que cubrían homogéneamente 

las esferas de SiO2. Para controlar el espesor de la corteza y la 

cristalinidad del TiO2 se modificó el método de síntesis sol-gel. 

Después, los materiales sintetizados fueron sometidos a un 

proceso exhaustivo de caracterización. Los parámetros de 

espesor y porcentaje en peso de TiO2 se evaluaron frente a la 

eliminación fotocatalítica del contaminante modelo azul de 

metileno (MB).  

4.2. Resultados y discusión 

4.2.1. Estudio de la morfología y composición de los 

fotocatalizadores sintetizados 

Se prepararon cuatro composites SiO2@TiO2 con diferentes 

espesores de capa de TiO2 utilizando SiO2 como soporte: ST-14, 

ST-25, ST-32 y ST-42. Primero, se realizó la síntesis de las 

partículas de SiO2 (525 ± 21 nm, ver Figura 34) según el método 

de Stöber [154].  
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Figura 34. Imagen representativa de TEM (A) y distribución de tamaños (B) 

para las partículas de SiO2. 



 4.2. Resultados y discusión 
 

 
91 

El siguiente paso fue la formación de la corteza de TiO2 sobre las 

esferas de SiO2, usando el isopropóxido de titanio (TTIP) como 

precursor (ver las condiciones de reacción en la Tabla 3). Este 

paso implica la hidrólisis y la condensación de los precursores 

como las dos reacciones críticas en esta síntesis, tal y como se ha 

discutido en la bibliografía [202,203]. En este sentido, el TTIP 

puede ser hidrolizado ya sea por el agua del medio o por los 

grupos Si-OH presentes en la superficie de las esferas de SiO2. 

Sin embargo, dado que los precursores se mezclaron en 

presencia de i-propanol:EtOH (0.2:1) como disolvente y en 

ausencia de H2O, la hidrólisis se inicia a través de los grupos Si-

OH. Como resultado, uno o más grupos isopropóxido se 

hidrolizan para formar el enlace Si-O-Ti, (ver reacción 9). 

Ti(OiPr)4 + Si-OH → Si-O-Ti(OiPr)3 + iPrOH R. 9 

Después de eso, se inició el flujo de aire humidificado para 

aumentar la concentración de moléculas de H2O en el medio de 

reacción. En un segundo paso, los grupos Si-O-Ti(OiPr)3 

experimentan una reacción de hidrólisis (ver reacción 10) 

Si-O-Ti(OiPr)3 + H2O → Si-O-Ti(OH)(OiPr)2 + iPrOH R. 10 

A continuación, los grupos Ti-OH formados tienden a la 

condensación. Esto significa que los grupos Ti-OH reaccionan 

con otros Ti(OH)(OiPr)3 presentes en el medio para formar 

enlaces Ti-O-Ti. Finalmente, las moléculas de H2O llevan a cabo 

una última reacción de hidrólisis que resulta en la formación de 

una red tridimensional de átomos de titanio y oxígeno. 

Finalmente, los materiales sintetizados se lavaron con H2O y 

EtOH, se centrifugaron a 3500 rpm o 10000 rpm durante 10 

minutos y se calcinaron a 500 ºC durante 2 h, lo que dio lugar a 

los composites ST-14, ST-25, ST-32 y ST- 42. 
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Tabla 3. Condiciones experimentales para la síntesis de las esferas de SiO2 y los 

fotocatalizadores SiO2@TiO2. 

Muestra TTIP  

(mmol) 

Flujo de 

aire 

húmedo 

(L min-1) 

Tiempo 

de 

Reacción 

(h) 

Velocidad de 

centrifugación 

(rpm) 

SiO2 - - 26 3500 

ST-14 3.6 100 20 3500 

ST-25 7.2 100 20 10000 

ST-32 7.2 100 20 3500 

ST-42 14.4 100 20 3500 

 

La morfología y el diámetro promedio de los composites 

SiO2@TiO2 se determinaron a partir de experimentos de TEM y 

HRFESEM. Todos ellos mostraron una superficie rugosa 

(Figuras 35), en contraste con la superficie fina del SiO2 utilizado 

como soporte. Además, en todos los casos se conservó la forma 

esférica. Los diámetros finales de los compuestos sintetizados se 

muestran en la Tabla 4 y Figura 35. En este sentido, el grosor de 

la capa de TiO2 para los composites ST-14, ST-32 y ST-42 fue de 

14, 32 y 42 nm, respectivamente. Es interesante mencionar que el 

aumento de la velocidad de centrifugación de 3500 rpm a 10000 

rpm en el proceso de síntesis del compuesto ST-32, dio como 

resultado una corteza de TiO2 más fina. De hecho, tras el 

posterior proceso de calcinación, se obtuvo el composite ST-25 

con un espesor de aprox. 25 nm. 
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Tabla 4. Tamaños de partícula (nm), % de TiO2 en (p/p), área BET (m2 g-1), potencial ζ (mV), kR (min-1), tiempo de vida y rendimiento 

cuántico de fotoluminiscencia para los fotocatalizadores SiO2@TiO2. 

Muestra 

Tamaño de 

partícula 

(nm) 

% TiO2b 

(p/p) 

EDX 

% TiO2c 

(p/p) 

ICP 

Área BET 

(m2 / g) 

Potencial ζ 

(mV) 

kRd 

(min-1) 

τPL 

(ns) 

ΦPL x 

102 

SiO2 525  23 - - -  - - - 

ST-14 

(14)a 
553  26 7.4 7.6 32.3 -21.65 0.08  0.01 0.77 0.18 

ST-25 

(25)a 
575  22 16.6 12.2 25.1 -19.90 0.09  0.01 - - 

ST-32 

(32)a 
590  23 21.6 14.7 20.1 -19.52 0.12  0.01 0.66 0.66 

ST-42 

(42)a 
609  28 28.1 21.7 27.6 -11.73 0.07  0.01 0.81 0.81 

a Espesor de la corteza de TiO2; b % de TiO2 (p/p) obtenido mediante EDX; c % de TiO2 (p/p) obtenido mediante ICP; d constante de 

fotodegradación obtenida para el MB
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D) 
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Figura 35. Imágenes de TEM y dispersión de tamaños para los 

fotocatalizadores ST-14 (A), ST-25 (B), ST-32 (C) y ST-42 (D). 

En un análisis más cuidadoso de la superficie de los composites 

por HRFESEM (Figura 36) se observó que la corteza de TiO2 se 

había generado cubriendo completamente toda la superficie de 

SiO2, dando como resultado una corteza homogénea de 

nanocristales de TiO2. Finalmente, el mapeo elemental de EDS 

llevado a cabo para cada fotocatalizador respaldó la distribución 

homogénea del TiO2 sobre las esferas de SiO2 (Figura 37). Este 

resultado también demostró que la incorporación de un flujo 

continuo de aire húmedo en el proceso de síntesis sol-gel permite 

controlar la creación de una corteza formada por nanocristales 

de TiO2 homogéneamente distribuidos en la superficie de sílice. 
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Figura 36. Imágenes HRFESEM para los fotocatalizadores ST-14 (A), ST-25 

(B), ST-32 (C) y ST-42 (D), respectivamente. 
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Figura 37. Imagen de STEM (gris) y mapa del análisis elemental de Si (verde), 

O (rojo) y Ti (amarillo), para los fotocatalizadores ST-14 (A), ST-32 (B) y ST-42 

(C). 

El análisis mediante HRTEM respaldó la naturaleza cristalina de 

la corteza de TiO2 (Figuras 38 y 39). Las Figuras 38A, 38B y 39 

muestran que la corteza de TiO2 para el compuesto ST-32 está 

formada por una distribución uniforme y continua de 

nanocristales estrechamente adheridos. Esta naturaleza también 

se observó en la imagen de HRTEM en campo oscuro (Figura 

38C) [204]. Además, se determinaron distancias interplanares de 

0.374 nm, 0.259 nm y 0.219 nm a partir del patrón de difracción 

de electrones de área seleccionada (SAED) de la corteza de titanio 

de ST-32 (Figura 38D). Estos valores corresponden a los planos 
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cristalinos (101), (103) y (004) de anatasa pura (JCPDS# 21-1272) 

[205]. 

A) 

 

B) 

 
 

C) 

 

 

D) 

 
Figura 38. Imagen representativa del fotocatalizador ST-32 obtenidas por 

HRTEM (A), imagen detallada de la corteza de TiO2 y nanocristales de TiO2 

(B), imagen en campo oscuro del fotocatalizador ST-32 (C) y patrón SAED de 

la corteza de TiO2 (D). 
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A) 

 

 

B) 

 

 
Figura 39. Imagen representativa de HRTEM del detalle de la corteza de TiO2 

en los fotocatalizadores ST-14 (A) y ST-42 (B). 

Los patrones de difracción de rayos X (XRD) y la espectroscopía 

Raman también evidenciaron la fase cristalina anatasa de la capa 

de TiO2 en las esferas de SiO2@TiO2. Los difractogramas 

obtenidos para los fotocatalizadores ST-14, ST-25, ST-32 y ST-42 

mostraron una banda ancha centrada en 2θ = 22o atribuible a la 

presencia de núcleos amorfos de SiO2 (Figura 40A). Además, el 

difractograma de cada composite mostró las señales 

representativas de la fase cristalina anatasa del TiO2 localizadas 

en 2θ = 25°, 38°, 48°, 55° y 63°. Estos resultados confirmaron la 

cristalización selectiva en la fase anatasa de TiO2 tras la 

calcinación a 500 oC (JCPDS# 21-1272) [206]. Este hecho podría 

ser promovido por el SiO2, ya que podría inhibir la 

transformación de la fase anatasa a rutilo [207]. Cabe destacar 

que el Ancho Completo a la Mitad de la Altura (FWHM, por sus 

siglas en inglés) para el TiO2 en los composites se redujo en 

comparación con las partículas de SiO2. Las partículas de SiO2 

están constituidas por una matriz atómica amorfa, lo que se 

traduce en un pico amplio en los espectros de difracción de rayos 

X. En este sentido, los componentes amorfos muestran una falta 

de orden cristalográfico de largo rango, ya que no producen 

patrones de difracción. Cabe destacar que los patrones de XRD 
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para fases amorfas pueden parecerse a los observados en 

nanopartículas con diámetros de menos de 2 nm; ambos 

mostrarían un ensanchamiento significativo de los picos [208]. 

Además, los productos cristalinos, como la capa de TiO2 en 

nuestros fotocatalizadores SiO2@TiO2, presentan una alta 

relación señal-ruido y picos nítidos [208], lo que explica que el 

FWHM de los ST-25, 32 y 42 se reduzca en comparación con las 

partículas de SiO2. 

Además, se calculó el tamaño de los cristales de TiO2 mediante 

la ecuación de Scherrer, tal y como se explica en el apartado 4.4.2. 

de la sección experimental de este capítulo. Así, el tamaño de 

cristal para los fotocatalizadores sintetizados fue de 

aproximadamente 11.8 nm, lo que concuerda con el tamaño de 

cristal de TiO2 descrito en la literatura obtenido a partir de 

tratamientos térmicos a 500 ºC [170]. Además, los espectros 

Raman de todos los fotocatalizadores mostraron las señales 

típicas reportadas para la fase cristalina anatasa: Eg (143 cm-1), Eg 

(195 cm-1), B1g (394 cm-1), A1g (514 cm-1), Eg (636 cm-1) (ver Figura 

40B para ST-32) [209].  
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Figura 40. (A) De arriba hacia abajo: difractogramas de rayos X en polvo para 

ST-42 (verde), ST-32 (rojo), ST-25 (rosa), ST-14 (azul) y partículas de SiO2 

(negro). Las barras negras y naranjas representan las señales teóricas para la 

fase anatasa del TiO2 (JCPDS# 46-1045) y SiO2 amorfo (JCPDS# 21-1272), 

respectivamente. (B) Espectro de Raman representativo del fotocatalizador 

ST-32 a temperatura ambiente.   
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El contenido de TiO2 en los fotocatalizadores sintetizados (% p/p) 

se determinó mediante ICP-OES y STEM-EDS (ver Tabla 4). En 

concreto, el porcentaje de TiO2 procedente del análisis mediante 

ICP-OES en ST-14, ST-25, ST-32 y ST-42 fue del 7.6 %, 12.2 %, 14.7 

% y 21.7 %, respectivamente. Por otro lado, a partir del análisis 

con STEM-EDS se encontraron valores ligeramente diferentes 

para el contenido de TiO2: 7.4 %, 16.6 %, 21.6 % y 28.1 % para ST-

14, ST-25, ST-32 y ST- 42, respectivamente. Aunque las 

diferencias entre ICP-OES y STEM-EDS pueden relacionarse con 

la precisión de cada técnica, la variación del contenido de TiO2 % 

(p/p) para cada composite está directamente relacionado con el 

espesor de la corteza de TiO2.  

 

4.2.2. Propiedades de la superficie de los composites 

SiO2@TiO2 

El área superficial específica (SSA) de un fotocatalizador es uno 

de los parámetros clave a considerar cuando se analizan las 

propiedades interfaciales y la actividad fotocatalítica. Por esta 

razón, se llevó a cabo el análisis de fisisorción de nitrógeno de los 

fotocatalizadores sintetizados con el objetivo de determinar su 

SSA y estudiar la estructura de sus poros, todo ello utilizando el 

método Brunaer-Emett-Teller (BET) [210]. La Figura 41A 

muestra las isotermas de adsorción-desorción de nitrógeno de 

tipo IV e histéresis de tipo III para todos los fotocatalizadores 

SiO2@TiO2. Este tipo de isotermas son características de los 

sólidos que consisten en agregados o cristales aglomerados [211]. 

A partir de éstas, se determinó que los valores de SSA estaban 

comprendidos dentro del rango desde 32.3 m2 g-1 para ST-14 

hasta 20.1 m2 g-1 para ST-32 (ver Tabla 4), todos ellos dentro del 

mismo orden de magnitud. Además, las dimensiones de los 

poros siguieron la misma tendencia mostrada por el SSA. En este 
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sentido, el tamaño de los poros disminuyó con el aumento del 

espesor de la cubierta. Probablemente, mayores cantidades de 

TiO2 implican una menor separación entre cristales lo que 

conlleva que el tamaño de los poros disminuya (Figura 41B). Sin 

embargo, el fotocatalizador ST-42 resultó en un valor de SSA 

ligeramente más alto de lo esperado a pesar de presentar un 

mayor diámetro que el resto de los fotocatalizadores 

sintetizados. Quizás, la capa de nanocristales de TiO2 más 

externa en la corteza del ST-42 es menos compacta que las capas 

internas, lo que da lugar a cavidades entre los cristales de TiO2 

con tamaños y volúmenes ligeramente mayores que los de las 

capas más internas.  
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Figura 41. Isotermas de adsorción- desorción de N2 (A) y distribución de 

tamaño de poro (B) para ST-14 (azul), ST-25 (rosa), ST-32 (rojo) y ST-42 

(verde).  

La capacidad de adsorción y el potencial ζ suelen estar 

correlacionados y juegan un papel importante en la eliminación 

de contaminantes orgánicos en medios acuosos. Por este motivo, 

se evaluó la capacidad de absorción de los fotocatalizadores 

sintetizados utilizando MB como contaminante orgánico modelo 

representativo. Se determinó una adsorción de 68 %, 58 %, 60 % 

y 54 % para los ST-14, ST-25, ST-32 y ST-42, respectivamente 

(Figura 42A). Además, los resultados obtenidos para las medidas 
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de potencial ζ registradas en una disolución acuosa a pH 7.0 

fueron - 21.65 mV, -19.90 mV, -19.52 mV y -11.73 mV para ST-14, 

ST-25, ST-32 y ST-42, respectivamente. Curiosamente, el valor 

del potencial ζ para los fotocatalizadores de TiO2 se volvía menos 

negativo a medida que aumentaba el espesor de la capa de TiO2 

(Figura 42B). Este hecho puede entenderse gracias a que el 

potencial ζ de las esferas de SiO2 es de aprox. -40 mV, mientras 

que el reportado para TiO2 (nanopartículas P25) es de aprox. -10 

mV [212,213]. Por lo tanto, los valores registrados 

experimentalmente indican que la capa nanocristalina de TiO2 

alrededor de las esferas de SiO2 podría dejar un acceso parcial a 

la superficie de la sílice a través de la estructura cristalina, pero 

esta accesibilidad disminuye a medida que aumenta el espesor 

de la corteza de TiO2. 

Se encontró una buena correlación entre la adsorción del MB y el 

potencial ζ de todos los fotocatalizadores. Sin embargo, esta 

tendencia no se correlacionó bien con los valores de SSA 

encontrados para los compuestos. Por ejemplo, el fotocatalizador 

ST-14 logró el mayor porcentaje de adsorción de MB. Su elevado 

valor de SSA se vio reforzado por su valor de potencial ζ, 

mejorando en conjunto la capacidad de adsorción del MB 

catiónico. No obstante, el fotocatalizador ST-42 mostró la menor 

capacidad de adsorción de entre los fotocatalizadores 

sintetizados. Pese a no presentar el menor valor de SSA, su valor 

de potencial ζ menos negativo probablemente equilibra su 

elevada SSA, dando lugar a una adsorción menor que la 

mostrada por los otros composites 
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Figura 42. Adsorción relativa del MB (A) y potencial zeta medido (B) para la 

superficie de los fotocatalizadores ST-14 (azul), ST-25 (rosa), ST-32 (rojo) y ST-

42 (verde). 

 

4.2.3. Cálculo del band gap para los fotocatalizadores 

SiO2@TiO2 

Mediante espectroscopía de reflectancia difusa se determinó el 

band gap de los composites sintetizados, el cual define la 

longitud de onda de activación del fotocatalizador. Los 

resultados se expresaron como la función de Kubelka-Munk 

utilizando el método gráfico de Tauc (Figura 43) [214]. Los 

espectros UV-Vis experimentales para los compuestos de 

SiO2@TiO2 muestran un aumento en la absorción de luz y un 

desplazamiento hacia el rojo a medida que aumenta el grosor de 

la cubierta, lo que puede estar asociado con la dispersión de 

Rayleigh producida por los nanocristales de TiO2 [175]. Los 

valores de band gap determinados fueron 3.25 eV, 3.35 eV, 3.34 

eV y 3.31 eV para los fotocatalizadores ST-14, ST-25, ST-32 y ST-

42, respectivamente. 
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Figura 43. Espectros de reflectancia difusa transformados por la función de 

Kubelka-Munk para los fotocatalizaodres ST-14 (azul), ST-25 (rosa), ST-32 

(rojo) y ST-42 (verde). Las líneas discontinuas indican las tendencias lineales 

que definen el band gap para cada compuesto. 

 

4.2.4. Actividad fotocatalítica de los composites 

SiO2@TiO2 

Se evaluó la fotorreactividad de los composites sintetizados en la 

degradación del contaminante modelo azul de metileno (MB, 1 x 

10-4 M) en medio aeróbico acuoso. Para ello se empleó una fuente 

de luz con emisión centrada en λem = 352 nm e intensidad fija de 

3.8 mW/cm2, mientras que la concentración de cada 

fotocatalizador varió desde 0.25 hasta 5 mg mL-1. Además, 

también se probó el fotocatalizador comercial P25 (tamaño de 

cristal aprox. 21 nm y SSA de 55 m2/g) con el objetivo de 

comparar la actividad fotocatalítica de los nanocristales de TiO2 

no soportados (Figura 44). 
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Figura 44. Eficiencia fotocatalítica de ST-14 ( ), ST-25 ( ) ST-32 ( ), ST-42 (

) y P25 ( ) expresada según las constantes de velocidad de 

fotodegradación de MB (1x10-4 M) en función de la concentración de 

fotocatalizador en una mezcla acuosa aireada, irradiada con 8 lámparas con 

una emisión centrada en λem = 352 nm e intensidad total de 3.8 mW/cm2. 

La Figura 44 muestra que, en todos los casos, la constante de 

velocidad de fotodegradación aumentó con la concentración del 

fotocatalizador hasta alcanzar una meseta. Curiosamente, la 

capacidad fotocatalítica para cada fotocatalizador aumenta 

conforme aumenta el grosor de la capa de TiO2 hasta aprox. 30 

nm. Sin embargo, un mayor incremento en el espesor de la 

cubierta de TiO2 (ST-42) resultó en un fotocatalizador menos 

eficiente.  

Asimismo, el compuesto ST-42 resultó ser más fotoactivo que el 

ST-14, hasta llegar a una concentración de 2 mg mL-1 de 

fotocatalizador. Sin embargo, este comportamiento se invierte 

cuando se optimiza la cantidad de fotocatalizador para utilizar 

toda la irradiancia, en otras palabras, cuando se alcanza la 

meseta de fotoactividad. Teniendo en cuenta que las 

propiedades de cristalinidad, tamaño de cristal, morfología, SSA, 

band gap, potencial ζ y adsorción son similares para todos los 

composites SiO2@TiO2, y que se ha aplicado el mismo número de 

fotones (intensidad de luz) en los estudios con MB, solo la 
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relación entre el espesor de la corteza de TiO2 y la eficiencia de 

generación de los pares e--h+ podría conducir a la diferente 

fotoactividad mostrada. Estos resultados pueden explicarse por 

la aglomeración de cristales de TiO2 en la corteza de los 

materiales soportados [174,175], y por la fotoreactividad 

ineficiente debida a la superficie inaccesible de las cortezas de 

TiO2. En este sentido, el aumento de la actividad fotocatalítica de 

los composites SiO2@TiO2 desde ST-14 a ST-32 se puede atribuir 

principalmente al aumento del número de nanocristales de TiO2 

en la corteza de los fotocatalizadores. Probablemente, la 

asociación parcial de cristales de TiO2 de tamaños cercanos a 12 

nm, reduce el proceso de recombinación del par e--h+. Sin 

embargo, en el caso de ST-42, este efecto es superado por el 

aumento de la superficie inaccesible de la corteza de TiO2. Sólo 

cuando se aplica más luz de la necesaria, ST-42 presenta mayor 

actividad que ST-14 ya que la cantidad de nanocristales de TiO2 

es mayor en ST-42 que en ST-14 y, en consecuencia, genera una 

mayor cantidad de pares e--h+ accesibles. No obstante, cuando 

toda la luz aplicada es absorbida por ambos fotocatalizadores, 

ST-14 presenta una mayor eficiencia fotocatalítica. De hecho, 

aunque el número de pares e--h+ fotogenerados fuera el mismo 

para ambos fotocatalizadores, estos serían más accesibles en ST-

14 que en ST-42. 

La representación de la reactividad fotocatalítica frente a la 

cantidad de TiO2 en cada composite (Figura 45) muestra la 

misma tendencia. En este caso, se puede observar claramente que 

la aglomeración de nanocristales de TiO2 en la corteza de los 

materiales soportados produce un efecto positivo y relevante 

solo para ST-32, mientras que para ST-42, este efecto se vuelve 

negativo ya que la elevada aglomeración de nanocristales 

produce un aumento importante de la superficie de TiO2 

inaccesible. Este comportamiento descrito en función de la carga 

en % de TiO2 fue previamente descrito por Wei, P. et al [215]. 
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Figura 45. Eficiencia fotocatalítica de ST-14 ( ), ST-25 ( ) ST-32 ( ), ST-42 (

) y P25 ( ) en función del peso de TiO2 en la fotodegradación de una 

mezcla acuosa aireada MB (1x10-4 M), irradiada con 8 lámparas con una 

emisión centrada en λem = 352 nm e intensidad total de 3.8 mW/cm2.  

Además, la Figura 45 muestra que para todos los 

fotocatalizadores es suficiente un contenido mínimo de aprox. 

0.6 mg mL-1 de TiO2 para absorber toda la luz incidente, incluido 

el P25, utilizado como fotocatalizador de referencia en este 

estudio (consulte también la Figura 44).  

El P25 resultó ser el fotocatalizador más eficiente cuando se 

compararon las eficiencias tanto por concentración como por 

contenido de TiO2. Este comportamiento podría atribuirse a su 

alta SSA, a su cristalinidad específica (la presencia de rutilo 

disminuye el proceso de recombinación de los pares e--h+) y a 

que, probablemente, todos los pares e--h+ fotogenerados se 

encuentran accesibles [216]. En comparación, el fotocatalizaodor 

ST-32 mostró una fotorreactividad solamente 1/3 menor que la 

encontrada para P25 y, aún más importante, demostró que el 

espesor de corteza óptimo para los fotocatalizadores basados en 

TiO2 soportado es de aprox. 30 nm.  
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4.2.5. Estudios de fotoluminiscencia y corriente 

fotoinducida 

El comportamiento fotofísico de los fotocatalizadores ST-14, ST-

32 y ST-40 se analizó mediante el estudio de su fotoluminiscencia 

(PL). Comúnmente se acepta que la emisión, la vida útil y el 

rendimiento cuántico son características importantes que 

dependen en gran medida de factores tales como la estructura 

cristalina, el tamaño de las partículas y la configuración óptica 

[217]. 

Muchos investigadores han correlacionado la intensidad de la PL 

del TiO2 con el rendimiento de la recombinación de los 

portadores de carga (e--h+) y, por lo tanto, con su actividad 

fotocatalítica [218–220]. Aunque generalmente se acepta que las 

vacantes de oxígeno (OV) y los defectos estructurales median en 

la transferencia de electrones interfaciales, su efecto en el proceso 

de separación de carga aún está en debate [112,221]. De hecho, 

algunos autores sostienen que la presencia de OV y defectos 

estructurales facilita el proceso de separación de carga y, por lo 

tanto, mejora la actividad fotocatalítica de los composites 

[113,222]. Sin embargo, otros defienden la opinión de que las OV 

actúan como centros de recombinación para los electrones y 

huecos fotoinducidos [109,223].  

La Figura 46 muestra los espectros de PL obtenidos de los 

composites ST-14, ST-32 y ST-42. Todos ellos exhibieron una 

banda ancha a 430 nm generada por un excitón autoatrapado 

(STE, self-trapped exciton) característico del TiO2 [224–226]. Dado 

que todos los compuestos se sintetizaron en condiciones 

similares, la variación de intensidad de PL podría atribuirse a los 

cambios en la concentración de las OV y de los defectos 

estructurales en las diferentes capas de TiO2 [106]. De este modo, 

la baja intensidad de emisión mostrada por ST-32 podría 
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traducirse en una baja eficiencia de recombinación para los 

portadores de carga e--h+, probablemente debido a la presencia 

de una mayor concentración de defectos superficiales que 

actuarían como trampas que retendrían el par e--h+, evitando su 

recombinación [227]. Además, la presencia de defectos poco 

profundos a menudo se combina con la introducción de otras 

especies (como Ti3+), que también afectan en gran medida al 

proceso de separación de carga [111]. Por otro lado, la alta 

intensidad de emisión mostrada por el fotocatalizador ST-14 

resulta de la recombinación más eficiente del par e--h+ 

fotoinducido [228]. Finalmente, la naturaleza aglomerada de la 

corteza de TiO2 en ST-42 puede conducir a la formación de 

defectos masivos en toda la estructura del semiconductor, los 

cuales se comportan como portadores de carga donde el par e--h+ 

tiende a recombinarse más fácilmente [229]. 

En general, nuestros resultados están más estrechamente 

relacionados con aquellos autores que apoyan la hipótesis de que 

el proceso de transferencia electrónica desde la banda de 

conducción del TiO2 a las OV y defectos estructurales evita la 

recombinación del par e--h+ fotogenerado. De hecho, este efecto 

podría ser el responsable de las diferencias fotocatalíticas 

observadas para los distintos fotocatalizadores. En este sentido, 

ST-32 presenta la corteza de TiO2 con el espesor más eficiente 

para mediar en procesos fotocatalíticos. Probablemente, esta 

mayor eficiencia se deba a la mayor concentración de OV y 

defectos estructurales en su corteza, tal y como revelaron los 

estudios de PL. Las Ov y defectos estructurales podrían actuar 

como aceptores de electrones, atrapando temporalmente los 

electrones fotogenerados para reducir la recombinación de los 

pares e--h+. Además, la acumulación de electrones en las Ov y 

defectos estructurales facilita las reacciones redox desde ellos, 

por lo que podrían considerarse los sitios activos del 

fotocatalizador de TiO2 [107,108].  
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Figura 46. Espectro de fotoluminiscencia (A) y tiempo de vida (B) para los 

composites ST-14 (azul), ST-32 (rojo) y ST-42 (verde). Las muestras fueron 

medidas como una dispersión sólida de cada fotocatalizador en una cubeta de 

cuarzo a λexc = 366 nm. Los experimentos de tiempo resuelto se llevaron a cabo 

con un láser EPLED con luz centrada a λexc = 364.2 nm como fuente de 

excitación.  

En este sentido, Shekiya et al. observó la emisión de TiO2 a 413 

nm y atribuyó este pico a una vacante de oxígeno ubicada a 3.0 

eV con dos electrones atrapados [230], la cual presenta una 

energía de ionización adecuada para la reducción del O2, 

favoreciendo el ciclo fotocatalítico y evitando la recombinación e-

-h+. Además, la mayor abundancia de Ov y defectos estructurales 

en ST-32 produjo que el valor registrado del tiempo de vida de 

la emisión fuera el menor de los fotocatalizadores analizados 

(Figura 47B y Tabla 4). Por el contrario, se encontraron valores 

más altos para ST-14 y ST-42 de acuerdo con la menor 

abundancia de Ov y defectos estructurales. 

Para proporcionar pruebas adicionales que respalden la 

actividad fotocatalítica estudiada, se evaluó la corriente 

fotogenerada de los materiales sintetizados. La Figura 47 

muestra las curvas de cronoamperometría de los tres electrodos 

de los fotocatalizadores preparados. El electrodo de ST-32 

muestra la corriente fotogenerada más alta, mientras que el 

electrodo de ST-14 genera ligeramente más corriente que el 

electrodo de ST-42. Teniendo en cuenta que una mayor 



Capítulo 4 
 

 
112 

fotocorriente se asocia con una separación más eficiente de pares 

electrón-hueco fotoinducidos, estos resultados concuerdan con 

la actividad fotocatalítica estudiada y respaldan la idea de que 

controlar el espesor de la capa de TiO2 sobre las esferas de SiO2 

es crucial para optimizar la actividad fotocatalítica. 
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Figura 47. Curvas de densidad de fotocorriente en función del tiempo con 

ciclos de 20 segundos de encendido/apagado (on/off) de ST-14 (azul), ST-32 

(rojo) y ST-42 (verde).
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4.3. Conclusiones 

Se sintetizaron cuatro composites de SiO2@TiO2 homogéneos y 

robustos, con diferentes grosores de capa de TiO2, mediante una 

modificación del método sol-gel. El alto control que el método 

sintético aporta en la modulación del grosor de la capa de TiO2 

permite la formación de diferentes fotocatalizadores SiO2@TiO2 

para estudiar la hipótesis planteada acerca de la dependencia 

entre el grosor de la capa de TiO2, la captación de luz y la 

eficiencia fotocatalítica. 

Las pruebas fotocatalíticas realizadas con azul de metileno y una 

intensidad fija de luz UVA revelaron que el grosor óptimo de la 

capa de TiO2 se encuentra alrededor de 30 nm. Valores de grosor 

superiores disminuyen la eficiencia de fotodegradación

 ya que muchos de los eventos de generación de pares electrón-

hueco fotoexcitados, ocurren en ubicaciones inaccesibles de la 

capa de TiO2. Los estudios de emisión y de la corriente 

fotogenerada de los materiales también concordaron con los 

resultados fotocatalíticos. 

Además, los resultados de este estudio fotocatalítico han 

mostrado la importancia de utilizar la concentración óptima de 

cada fotocatalizador para no desperdiciar luz. Por último, es 

destacable que estos hallazgos han revelado la importancia de 

diseñar y sintetizar fotocatalizadores heterogéneos con un grosor 

de capa acorde con la irradiación de luz. Estos descubrimientos 

abren oportunidades para el desarrollo de nuevos 

fotocatalizadores robustos soportados basados SiO2@TiO2.
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4.4. Experimental 

4.4.1. Síntesis de los fotocatalizadores SiO2@TiO2 

(composites ST) 

La síntesis de las partículas de SiO2 se basó en el método de 

Stöber.[154] Se añadió 1 mmol de TEOS a 500 mL de EtOH en 

presencia de 6.5 mmol de NH4OH a 0 oC bajo agitación. Después 

de 2 horas a esta temperatura, la reacción se llevó a temperatura 

ambiente donde continuó durante 24 h adicionales. Después, las 

partículas se centrifugaron a 3500 rpm durante 10 minutos y 

luego se lavaron tres veces con 150 mL de EtOH. El producto se 

almacenó en condiciones de vacío. 

Diferentes cantidades de TTIP (Tabla 3) en isopropanol (16 ml) 

se añadieron gota a gota sobre una mezcla de las partículas 

sintetizadas de SiO2 (2.00 g) suspendidas en EtOH (80 ml). 

Luego, la mezcla de reacción se calentó hasta 70 oC. Después de 

30 minutos bajo estas condiciones, la mezcla se sometió a un flujo 

de aire húmedo de 100 mL min-1 durante 20 h. La suspensión 

resultante se centrifugó a 3500 rpm durante 10 minutos, se lavó 

con EtOH y H2O, se secó a vacío durante la noche y se molió en 

un mortero Agatha. El SiO2@TiO2 sintetizado (compuestos ST) se 

calcinó a 500 oC durante 2 h con una rampa de temperatura de 10 
oC min-1. 

Siguiendo el protocolo detallado anteriormente, se sintetizaron 

los fotocatalizadores ST-14, ST-32 y ST-42 utilizando 1.8, 3.6 y 7.2 

mmol de TTIP por gramo de SiO2, respectivamente. Se sintetizó 

un fotocatalizador adicional (ST-25) siguiendo el procedimiento 

descrito en el que se utilizaron 3.6 mmol de TTIP por gramo de 

SiO2, pero con una velocidad de centrifugación de 10000 rpm 

durante 10 minutos. 
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4.4.2. Cálculo del tamaño de cristal mediante la 

ecuación de Scherrer 

El tamaño de cristal para los materiales semiconductores se 

estimó a través de la ecuación de Scherrer [231]. La ecuación de 

Scherrer se puede obtener cuando la relación entre el ancho del 

pico de difracción y el tamaño del grano se considera más desde 

el punto de vista de la superposición de ondas: 

𝐷 =
𝐾𝜆

𝑚𝐶𝑜𝑠(𝜃)
 

Donde: 

o D representa el tamaño de cristal. 

o m se refiere al ancho completo a la mitad del máximo 

(FWHM) del pico de difracción. 

o K es la constante de Scherrer, que comprende el rango de 

0.62–2.08. El valor de la K está relacionado con la 

capacidad de difracción y la forma del cristal.[232]  

Usualmente se utiliza un valor de 0.94 radianes.  

o λ se refiere a la longitud de onda de los rayos X. 

o θ es el ángulo de difracción.  

Todas las muestras se prepararon como polvo molido y se 

prensaron en un soporte CUBIX de aluminio de fabricación 

casera. 

Tomamos como ejemplo para el cálculo del tamaño de cristal, las 

partículas núcleo@corteza SiO2@TiO2 sintetizadas en el capítulo 

4: 

El tamaño del cristal de TiO2 en las esferas de SiO2@TiO2 se ha 

determinado a partir de la banda a 25o del XRD, que tiene un pico 

de ancho completo a la mitad del máximo (FWHM, siglas en 

inglés) de 0.72o (equivalente a 0.013 radianes), como se observa 

en la Figura 48. 
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Figura 48. Área ampliada del difractograma de rayos X para las esferas de 

SiO2@TiO2 en el pico elegido. 

Al aplicar la ecuación de Scherrer el valor obtenido para el 

tamaño del cristal es de 11.8 nm. 

 

4.4.3. Experimentos de adsorción 

La adsorción de MB sobre la superficie heterogénea de TiO2 se 

evaluó de la siguiente manera: 

Se añadió el composite SiO2@TiO2 (10 mg, cada uno) a una 

disolución de MB (1 x 10-4 M, 2 mL) y se mantuvo en agitación 

continua durante 1 h en ausencia de luz. Pasado ese tiempo, se 

sustrajo una alícuota de 250 µL, se filtró y luego se diluyó con 

2.75 mL de EtOH. Se registró el espectro de absorción 

correspondiente y se comparó con el espectro de una disolución 

control preparada con 250 µL de MB (1 x 10-4 M) en 2.75 mL de 

H2O. 
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4.4.4. Reacciones de degradación fotocatalítica 

Se agregaron diferentes cantidades de composite SiO2@TiO2 y 

P25 (de 0.5 a 25 mg) a viales cilíndricos de vidrio de 1.5 cm de 

diámetro interno que contenían 5 mL de MB (1 x 10-4 M). Después 

de 1 h de agitación magnética vigorosa en ausencia de luz, las 

diferentes mezclas se irradiaron en un Luzchem Research Inc., 

utilizando 8 lámparas de 8 W de luz centrada en λem = 352 nm. 

Las muestras se colocaron a aprox. 10 cm (donde la intensidad 

de la luz era de 3.8 mW cm-2). Se tomaron alícuotas de 0.5 mL a 

diferentes tiempos de irradiación, se mezclaron con 0.5 mL de 

EtOH y se agitaron durante 10 minutos en condiciones de 

oscuridad para asegurar la desorción de MB y de los 

fotoproductos de la superficie del fotocatalizador. Luego se 

filtraron, se tomaron 400 µL de cada muestra y se diluyeron con 

2.6 mL de EtOH, previamente a analizar la banda de absorción 

del MB centrada en 656 nm en el espectro de absorción UV-Vis 

registrado de 200 a 800 nm.  

 

4.4.5. Medidas de emisión de fotoluminiscencia  

Los espectros de emisión de fotoluminiscencia de los 

fotocatalizadores ST-14, ST-32 y ST-42 se realizaron en un 

espectrómetro FLS1000 (Edinburgh Instruments) utilizando una 

lámpara Xe de 450 W como fuente de excitación y una cubeta de 

cuarzo de 1 mm de paso óptico. Sus tiempos de vida de emisión 

se determinaron por excitación con un diodo láser pulsado a 366 

nm. 

4.4.6. Medidas de corriente fotoinducida 

Se realizaron curvas de cronoamperometría utilizando un 

potenciostato de Gamry Instruments. Se utilizó una 

configuración estándar de tres electrodos en una celda 



Capítulo 4 
 

 
118 

electroquímica de cuarzo casera, con un alambre de platino como 

electrodo auxiliar y un electrodo de Ag/AgCl saturado como 

referencia. El electrodo de trabajo se preparó como se describe a 

continuación. 

Primero, se obtuvo una pasta de cada material mezclando 50 mg 

de fotocatalizador con 0.5 mL de terpineol y 1 mL de acetona. La 

mezcla se dejó agitando durante la noche; luego, se abrió la tapa 

y se dejó hasta que la acetona se evaporó por completo. A 

continuación, se extendieron 25 μL de cada muestra sobre un 

papel de carbono conductor con dimensiones de 

aproximadamente 2.0 × 1.0 cm2. El área final resultante fue de 1.0 

× 1.0 cm2. Finalmente, el electrodo se sinterizó a 450 °C durante 

30 minutos. 

La corriente fotogenerada por los electrodos se midió a 0.4 V 

durante 10 ciclos de encendido/apagado de la luz. Cada ciclo 

tuvo una duración de 20 s. Se utilizó una disolución electrolítica 

de Na2SO4 0.5 M. Antes de las mediciones, las disoluciones se 

purgaron con argón durante 10 minutos. La irradiación UV-Vis 

de los electrodos de trabajo se realizó con una lámpara de xenón 

Hamamatzu (modelo Lightnincure LC8, 800-200 nm, 1000 W/m2, 

guía de luz de fibra óptica con un tamaño de punto de 0.5 cm).
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Evaluación de fotocatalizadores basados en 

TiO2 inmovilizado para la descontaminación 

de aguas residuales 
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5.1. Introducción 

El tratamiento y reutilización de aguas residuales urbanas 

(UWW, por sus siglas en inglés) es actualmente una alternativa 

para mitigar los problemas de agua en todo el mundo, como el 

estrés hídrico, la escasez y/o la mala calidad del agua. Sin 

embargo, los tratamientos terciarios convencionales actualmente 

aplicados en las plantas de tratamiento de aguas residuales 

urbanas (UWWTP, por sus siglas en inglés), como la cloración, la 

radiación UV-C y la ozonización, todavía presentan algunos 

inconvenientes, como la generación de productos de 

transformación (TPs) potencialmente más tóxicos, su alto costo, 

la necesidad de altas dosis de oxidante y su ineficacia en la 

eliminación de genes de resistencia a antibióticos (ARG). 

Además, los contaminantes de preocupación emergente (CECs, 

por sus siglas en inglés) presentes en las UWW son difíciles de 

eliminar por completo con esas tecnologías. La presencia de estos 

compuestos en las aguas residuales puede representar un riesgo 

para los ecosistemas acuáticos y la salud humana debido a los 

efectos a largo plazo de la exposición en los organismos y la 

aparición de bacterias resistentes a los antibióticos. Estos 

contaminantes suelen estar presentes en el agua en 

concentraciones de nanogramos a microgramos por litro y, por 

lo tanto, también se conocen como microcontaminantes. Yang et 

al [233]. informó una lista de microcontaminantes objetivo con 

una prioridad relativamente alta basada en sus niveles de riesgo 

significativos a partir de una evaluación integral realizada de 

2010 a 2021. El valor promedio ponderado de riesgo más alto se 

registró para el sulfametoxazol (SMX). Este compuesto es un 

antibiótico del tipo sulfonamida muy comúnmente utilizado en 

medicina humana y veterinaria.  

El SMX es un compuesto polar altamente estable que se detecta 

con frecuencia en aguas superficiales. Puede ser tóxico para 
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diferentes animales incluso a bajas concentraciones. En 

consecuencia, existe una necesidad urgente de implementar 

tratamientos terciarios/cuaternarios nuevos y más eficientes para 

minimizar o resolver estos inconvenientes y alcanzar los criterios 

de calidad del agua tratada necesarios para su reutilización 

segura. 

En este contexto, Matoh et al [176]. informó sobre la degradación 

de diversos productos farmacéuticos en los efluentes de agua con 

un fotocatalizador híbrido de TiO2 (sol-gel/P25) depositado en 

superficies de vidrio, logrando un 58% de degradación después 

de 180 minutos. Castanheira et al [181]. logró un 60% de 

eliminación de la sulfadiazina utilizando nanopartículas de TiO2 

soportadas en sílice mesoporosa SBA-15 en un efluente 

secundario de aguas residuales urbanas reales bajo radiación 

UV-A. En particular, el TiO2 soportado en fibras de vidrio 

también ha sido estudiado para la eliminación de contaminantes 

como el Bisfenol A, el diclofenaco, el imidacloprid, la cafeína, la 

carbamazepina y el ibuprofeno, por diferentes autores que 

demostraron su eficiencia no solo para la degradación, sino 

también para la mineralización [234,235]. Sin embargo, solo un 

trabajo se centró también en la capacidad de reutilización de 

dicho fotocatalizador soportado [236].  

Pese a los prometedores resultados de fotocatalizadores basados 

en TiO2 soportado sobre estructuras macroscópicas en la 

eliminación de CECs presentes en matrices acuosas, su 

aplicación a gran escala se ve limitada por los procesos sintéticos 

con los que estos materiales se han fabricado. De hecho, es 

fundamental garantizar la ausencia de lixiviación de TiO2 

durante el proceso fotocatalítico [237–239]. Por otro lado, la 

formación de nanopartículas de TiO2 en estructuras 

macroscópicas, como microfibras de TiO2 producidas mediante 

métodos de electrohilado, resulta en materiales policristalinos 
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con una resistencia mecánica pobre, lo que dificulta sus posibles 

aplicaciones industriales [240–242]. 

Para superar estas limitaciones, en este capítulo aplicamos el 

método sintético desarrollado en el capítulo anterior, para unir 

el TiO2 de manera covalente a esferas de SiO2 y a lana de vidrio 

(GW). De hecho, las nanopartículas de TiO2 se sintetizaron 

directamente en ambos soportes inorgánicos a través de un 

método de sol-gel modificado, lo que garantiza la unión "Si-O-

Ti", evitando la lixiviación y asegurando el grosor óptimo de 

TiO2 en el fotocatalizador final [203]. 

Con todo esto, el objetivo principal de este capítulo fue evaluar 

la eficiencia de los fotocatalizadores basados en TiO2 soportados 

en esferas de SiO2 y GW para la eliminación del 

microcontaminante orgánico sulfametoxazol (SMX), como un 

CEC de referencia. Este estudio se llevó a cabo tanto en agua 

desmineralizada, como en agua residual urbana simulada, bajo 

radiación solar. Además, se evaluó la capacidad de 

mineralización. Este estudio se llevó a cabo bajo el marco del 

proyecto nacional NAVIA (Referencias: PID2019–110441RB-C31, 

PID2019–110441RB-C32 and PID2019–1104 41RB-C33) 

financiado por el Ministerio de Ciencia e Innovación, en 

colaboración con la Plataforma Solar de Almería – CIEMAT y el 

Centro de Investigación en energía Solar (CIESOL) UAl – PSA, 

por ello, parte de los resultados de este capítulo se encuentran en 

la Tesis Doctoral de la Dra. Alba Hernández-Zanoletty. 
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5.2. Resultados y discusión 

5.2.1. Síntesis y caracterización de los fotocatalizadores 

SiO2@TiO2 y GW@TiO2 

Los fotocatalizadores SiO2@TiO2 y GW@TiO2 fueron sintetizados 

mediante el procedimiento sintético desarrollado en el capítulo 

anterior. Sin embargo, en este caso se prepararon esferas de SiO2 

de 575 nm de diámetro. Para el recubrimiento, en este capítulo se 

estimó la cantidad de TTIP según el diámetro de las partículas de 

SiO2 para producir esferas de SiO2@TiO2 con una capa completa 

de TiO2 y espesor de aprox. 20 nm (consulte la sección 5.4.3.1.). 

Esto se debió a que las estimaciones teóricas no consideraban los 

espacios vacíos entre los cristales. Los mejores resultados se 

obtuvieron cuando se utilizó 2/3 de la cantidad teórica calculada.  

Paralelamente, la GW comercial se lavó en medio ácido, seguido 

de un lavado básico con una disolución de NH4OH. 

Posteriormente, se lavó con agua hasta pH 10 y se secó a vacío. 

La GW lavada se sometió al proceso de recubrimiento con TiO2. 

Se hicieron algunas suposiciones geométricas para estimar la 

cantidad teórica de TTIP necesaria para obtener un 

recubrimiento de aproximadamente 20 nm de espesor (ver punto 

5.4.3.2. de la sección experimental). La Figura 49 muestra dos 

imágenes representativas de los fotocatalizadores sintetizados. 
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A) 

 

SiO2@TiO2 

B) 

 

GW@TiO2 

Figura 49. Imágenes representativas de los fotocatalizadores (A) SiO2@TiO2 y 

(B) GW@TiO2. 

La Figura 50A muestra las imágenes representativas de TEM de 

las partículas de SiO2 y el fotocatalizador SiO2@TiO2. Las 

partículas de SiO2 presentan una superficie lisa con un diámetro 

promedio de 575 ± 16 nm, que crece hasta 616 ± 20 nm tras el 

recubrimiento con TiO2. Además, la Figura 50B revela que la 

corteza de TiO2 está compuesta por nanocristales de TiO2 

dispersos de manera homogénea y aleatoria en toda la superficie 

de SiO2, creando una estructura tipo rompeolas. Una imagen 

ampliada de los cristales que forman la corteza fotocatalítica 

respalda su cristalinidad (Figura 50C). En este contexto, se 

encontró una distancia interplanar de 0.370 nm, correspondiente 

al plano cristalino (101) de la anatasa pura (JCPDS# 21-1272) 

[205]. Además, el análisis mediante FESEM del fotocatalizador 

SiO2@TiO2 (Figura 50D) demostró que la rugosidad de la corteza 

de TiO2 de todas las esferas del fotocatalizador era similar. 
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A) 

 

B) 

 

C) 

 

D) 

 

Figura 50. Imágenes de microscopía electrónica del fotocatalizador SiO2@TiO2; 

(A) Imagen general del fotocatalizador. La imagen insertada es de las esferas 

de SiO2; (B) Imagen en la que se aprecia la organización de los cristales de 

TiO2 en la corteza fotocatalítica y (C) detalles de la estructura cristalina; (D) 

Imagen de FESEM del fotocatalizador SiO2@TiO2. 

Las imágenes obtenidas en los estudios de FESEM realizados 

para las fibras GW@TiO2 (Figura 51), revelaron que se produce 

una textura superficial similar en todas las fibras de GW tras su 

recubrimiento con TiO2. Así, una imagen detallada de la 

superficie de GW@TiO2 mostró la eficaz y texturizada corteza de 

las fibras GW@TiO2 (Figura 51B). En este contexto, al analizar el 

fotocatalizador GW@TiO2 bajo el detector ESB (Energy Selective 

Backscattered), se pudieron distinguir fácilmente las diferencias 

entre los elementos que componen el fotocatalizador (ver Figura 
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51C). Por lo tanto, la materia brillante que rodea cada fibra de 

GW representa la corteza de TiO2, mientras que el material 

oscuro es el soporte de GW. Este hecho también respalda el 

eficiente recubrimiento de TiO2 sobre el soporte de GW.  

A) 

 

B) 

 

C) 

 

Figura 51. Imágenes de FESEM del fotocatalizador GW@TiO2 tomadas por el 

detector (A) in lens y (B) ESB. Detalle de la corteza fotocatalítica de TiO2 sobre 

la GW. 

A partir de estas imágenes de FESEM, se determinó que el grosor 

de la corteza de TiO2 era de aprox. 20 nm el fotocatalizador 

GW@TiO2. De hecho, la cantidad de precursor de titanio 

utilizado en la síntesis de ambos fotocatalizadores se calculó para 

generar un grosor de corteza de TiO2 de aprox. 20 nm. Para ello, 

la cantidad de TTIP utilizada para obtener dicho grosor 

específico se estimó en base a suposiciones geométricas para 
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ambos soportes, tal y como se detalla en el apartado 5.4.3 de la 

sección experimental. Además, basándose en estos resultados y 

en línea con la literatura existente [203], se aproximó que el 

fotocatalizador SiO2@TiO2 contenía aprox. un 29% de TiO2, 

mientras que el GW@TiO2 contenía aprox. un 0.5% de TiO2, todos 

ellos en peso. 

La superficie específica BET estimada (Figura 52) fue de un 29.4 

± 0.1 m2/g para el SiO2@TiO2 y de 0.86 ± 0.10 m2/g para el 

fotocatalizador GW@TiO2. Ambas áreas fueron 

considerablemente mayores las de sus respectivos soportes: 4.76 

m2/g, estimada para las microesferas de sílice (ver sección 5.4.3.1) 

y 0.73 ± 0.10 m2/g determinada experimentalmente para la GW. 

Estos incrementos se pueden correlacionar con el recubrimiento 

de nanocristales de TiO2 sobre las microesferas de sílice y la GW, 

lo que confiere una textura rugosa a los fotocatalizadores 

SiO2@TiO2 y GW@TiO2 (ver Figura 50). Por lo tanto, aunque las 

estimaciones teóricas predijeron que las áreas de SiO2@TiO2 y 

GW@TiO2 (aproximadamente 3.88 m2/g y menos de 0.19 m2/g, 

respectivamente) serían más pequeñas que las de sus soportes de 

sílice (consulte detalles en los subapartados 5.4.3.3. y 5.4.3.4. de 

la sección experimental), experimentalmente ocurrió lo 

contrario. 
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Figura 52. Isotermas de adsorción-desorción de N2 para SiO2@TiO2 (rojo), 

GW@TiO2 (verde) y GW (naranja). 

La caracterización de estos materiales siguió con el estudio de 

sus propiedades ópticas mediante la técnica de espectroscopía de 

reflectancia difusa. Así, la espectroscopía de reflectancia difusa 

se representó mediante la función de Kubelka-Munk en función 

de la longitud de onda [214], tal como se muestra en la Figura 53.  

A) 

200 250 300 350 400 450
0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

F
(R

)

l (nm)  

B) 

4.00 3.75 3.50 3.25 3.00 2.75
0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

 

 

F
(R

)

hn (eV)  

Figura 53. Espectros de reflectancia difusa (A) y espectros de reflectancia 

difusa transformados para los fotocatalizadores: TiO2 no soportado (línea 

azul), SiO2@TiO2 (línea roja), GW@TiO2 (línea verde) y TiO2-P25 (línea negra). 

Los fotocatalizadores SiO2@TiO2 y GW@TiO2 mostraron una 

banda de absorción amplia que abarca desde 200 nm hasta 380 

nm, similar a la de TiO2 sin soporte, que se sintetizó bajo las 

mismas condiciones de hidrólisis de TTIP sin la presencia de los 
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materiales de sílice. El ligero desplazamiento al azul en el 

espectro de absorción de los fotocatalizadores de TiO2 

soportados se puede atribuir a las diferentes capacidades de 

dispersión de la luz de los soportes, como se ha descrito 

anteriormente para materiales similares [174]. Además, se 

determinó un valor de banda prohibida similar (3.32 eV) para 

TiO2 sin soporte, SiO2@TiO2 y GW@TiO2 a partir de sus espectros 

de reflectancia difusa de Kubelka-Munk transformados, 

ligeramente superior al encontrado para el TiO2-P25 comercial 

(Figura 53B). 

Se llevó a cabo el estudio de difracción de rayos X (XRD) y 

espectroscopía Raman para SiO2@TiO2 y GW@TiO2 utilizando 

TiO2 sin soportar como referencia. Los resultados confirmaron la 

fase cristalina anatasa para el TiO2 en el fotocatalizador 

SiO2@TiO2. Como se muestra en la Figura 54A, el difractograma 

de rayos X obtenido para el fotocatalizador SiO2@TiO2 fue 

análogo a los difractogramas del capítulo anterior. Además, el 

tamaño del cristal de anatasa, determinado mediante el FWHM 

del pico a 2θ = 25° y la ecuación de Scherrer (ver Capítulo 4), 

obtenido fue de aproximadamente 11 nm. Este tamaño de cristal 

también se obtuvo para el TiO2 no soportado. Del mismo modo 

que el estudio de XRD, la espectroscopía Raman mostró 

resultados análogos a los obtenidos en el capítulo anterior para 

el fotocatalizador SiO2@TiO2 (Figura 54B). 

Desafortunadamente, no se obtuvieron resultados concluyentes 

del estudio de XRD y Raman para el GW@TiO2, probablemente 

debido a que la relación de masa TiO2/SiO2 está por debajo de la 

sensibilidad de los equipos, lo que evita la detección del TiO2 

sobre el soporte de malla. Sin embargo, dado que el compuesto 

GW@TiO2 ha seguido el mismo procedimiento de calcinación 

que el fotocatalizador SiO2@TiO2, podemos asumir con 
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seguridad que el TiO2 se encontraba en la fase cristalina de 

anatasa en el GW@TiO2.  
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Figura 54. (A) Difractograma de rayos X y (B) espectro Raman para GW@TiO2 

(línea roja), SiO2@TiO2 (línea negra) y TiO2 sin soporte (línea azul). Las barras 

verdes y marrones representan las señales teóricas para la sílice (JCPDS# 46-

1045) y la fase de anatasa del TiO2 (JCPDS# 21-1272), respectivamente. 

 

5.2.2. Eliminación fotocatalítica del sulfametoxazol 

(SMX) 

Los estudios de degradación fotocatalítica del SMX se llevaron a 

cabo por la Dra. Alba Hernández-Zanoletty y se encuentran 

expuestos en su Tesis Doctoral. Por esta razón, a continuación, se 

presenta un breve resumen de los resultados obtenidos para los 

dos fotocatalizadores desarrollados.  

En primer lugar, cada fotocatalizador se lavó con agua pura para 

eliminar cualquier contaminación residual de la fase de 

preparación. En segundo lugar, se evaluó la concentración 

óptima de cada fotocatalizador para la eliminación de una 

disolución de SMX (4 x 10-6 M) en agua destilada.  Los resultados 

quedan expuestos en la Tabla 5. A continuación, se evaluó la 

capacidad de mineralización de los fotocatalizadores SiO2@TiO2 

y GW@TiO2 (0.5 g L-1 y 1 g L-1, respectivamente) de una 
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disolución de SMX (1 x 10-4 M) en agua destilada. El seguimiento 

de la capacidad de mineralización se llevó a cabo midiendo el 

carbono orgánico disuelto (DOC, siglas en inglés). Cuando se 

utilizó el fotocatalizador SiO2@TiO2, la tasa de mineralización fue 

del 66%, mayor que la obtenida por el fotocatalizador GW@TiO2 

(11% después de 360 minutos). La mineralización del SMX 

también se estudió con el TiO2-P25 (0.2 g L-1) en suspensión como 

fotocatalizador comercial de referencia, el cual logró un 80% de 

mineralización del SMX tras 240 min de irradiación. El proceso 

de mineralización fue considerablemente más lento cuando se 

utilizó un fotocatalizador soportado, lo que indica la importancia 

de considerar que la oxidación parcial de los contaminantes 

objetivos podría dar lugar a la formación de productos de 

transformación (TPs). Todas las irradiaciones se llevaron a cabo 

mediante un simulador solar con 30 W m-2 de potencia.  

Tabla 5. Capacidad de mineralización de los fotocatalizadores SiO2@TiO2, 

GW@TiO2 y fotólisis. 

Fotocatalizador (g L-1) k (min-1) R2 

SiO2@TiO2 

1 

0.5 

0.2 

 

0.131 ± 0.011 

0.176 ± 0.005 

0.133 ± 0.009 

 

0.964 

0.996 

0.974 

GW@TiO2 

1 

0.5 

0.2 

 

0.0120 ± 0.0002 

0.0060 ± 0.0002 

0.00080 ± 0.00008 

 

0.998 

0.993 

0.932 

Fotólisis 0.0030 ± 0.0002 0.974 
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Finalmente, se evaluó la eliminación del SMX (4 x 10-6 M) en 

presencia y ausencia del fotocatalizador SiO2@TiO2 (0.5 g L-1) en 

una matriz simulada de aguas residuales urbanas. El tratamiento 

fotocatalítico heterogéneo con SiO2@TiO2 mostró una 

eliminación del 51% de SMX en aguas residuales urbanas 

(SUWW, siglas en inglés) después de 120 minutos de irradiación. 

El diferente comportamiento obtenido en SUWW en 

comparación con agua destilada (>98% en 25 minutos) debe 

atribuirse a la presencia de materia orgánica y un mayor 

contenido iónico que compite e interfiere en la oxidación del 

contaminante objetivo por los radicales hidroxilo generados. Los 

resultados de las constantes cinéticas de degradación quedan 

expuestos en la Tabla 6. 

Tabla 6. Constantes cinéticas de eliminación de SMX en agua destilada (DW) y 

en la matriz simulada de aguas residuales urbanas (SUWW) para el 

fotocatalizador SiO2@TiO2, en comparación con la fotólisis de SMX en el 

efluente de SUWW. 

 k (min-1) R2 

Fotólisis (SUWW) 

SiO2@TiO2 (DW) 

SiO2@TiO2 (SUWW) 

0.00050 ± 0.00009 

0.176 ± 0.005 

0.0050 ± 0.0002 

0.797 

0.996 

0.983 
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5.3. Conclusiones 

Se han sintetizado dos fotocatalizadores basados en TiO2 

soportados sobre materiales de SiO2: SiO2@TiO2 y GW@TiO2. 

Ambos fotocatalizadores se han probado en la fotodegradación 

de SMX, un contaminante emergente de referencia. El 

fotocatalizador SiO2@TiO2 (0.5 g L-1) mostró la mejor eficiencia en 

la eliminación de SMX, con una tasa de eliminación superior al 

98% en tan solo 25 minutos, en agua destilada y bajo radiación 

solar simulada. Además, se ha demostrado con éxito su 

capacidad de mineralización. Por otro lado, el fotocatalizador 

GW@TiO2 no presentó resultados satisfactorios en estas pruebas. 

Finalmente, se llevaron a cabo pruebas de eficiencia fotocatalítica 

en presencia de una matriz simulada de aguas residuales 

urbanas (SUWW), que también mostraron resultados 

prometedores. En conjunto, los resultados presentados en este 

capítulo representan un primer paso hacia la posible aplicación 

de un fotocatalizador soportado (SiO2@TiO2) como parte de un 

tratamiento cuaternario para la eliminación de 

microcontaminantes en matrices SUWW. Sin embargo, se 

requieren estudios adicionales a escala piloto en condiciones 

operativas reales para una evaluación completa de su 

rendimiento en comparación con otros fotocatalizadores 

disponibles y/o tecnologías avanzadas de tratamiento de aguas 

para aplicaciones similares. 
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5.4. Experimental 

5.4.1. Síntesis del fotocatalizador SiO2@TiO2. 

El procedimiento sintético seguido para la síntesis del 

fotocatalizador SiO2@TiO2, se encuentra detallado en la sección 

4.4.1. del Capítulo 4. Sin embargo, se realizaron las siguientes 

modificaciones: 

• La síntesis de las esferas de SiO2 se llevó a cabo a 15 oC 

durante las dos primeras horas de reacción.  

 

• Se escaló la reacción de síntesis de la corteza de TiO2 para 

una cantidad de 10 g de esferas de SiO2 y el caudal del 

flujo de aire humidificado fue de 1.5 L min-1. 

 

5.4.2. Síntesis del fotocatalizador GW@TiO2. 

La síntesis del fotocatalizador GW@TiO2 se llevó a cabo 

siguiendo el procedimiento descrito a continuación:  

En primer lugar, la lana de vidrio (GW, 30 g) con fibras de 

aproximadamente 8 µm de diámetro, se agitó suavemente en 

HCl 6 M (1000 mL) durante 12 horas. Luego, la lana de vidrio se 

enjuagó con agua destilada hasta alcanzar un pH de 6, antes de 

sumergirla en NH4OH 1 M (500 mL), y posteriormente se 

enjuagó con agua destilada hasta alcanzar un pH de 10. 

Finalmente, la lana de vidrio se lavó con EtOH (3x250 mL) y 

luego se secó a 100 ºC durante 24 horas. 

En segundo lugar, se suspendió la lana de vidrio lavada (25.4 g) 

en EtOH (1000 mL) y se calentó a 75 ºC antes de agregar una 

disolución de TTIP al 97% (0.9 mL) en 2-propanol al 99.5% (16 

mL) bajo agitación vigorosa. Después de mantener la mezcla 2 

horas a 75 ºC, la reacción se llevó a cabo durante 20 horas 
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adicionales a esta temperatura bajo un flujo de aire de 1.5 L min-

1 previamente humidificado. A continuación, la mezcla se enfrió 

a temperatura ambiente y se lavó el GW@TiO2 con EtOH (3 × 150 

mL) y agua (3 × 150 mL), se secó a vacío y luego se calcinó a 500 
oC durante 2 horas. 

 

5.4.3. Cálculos teóricos. 

5.4.3.1. Estimación teórica para la síntesis de la corteza de 

TiO2 en el fotocatalizador SiO2@TiO2. 

Para estimar el TTIP necesario con el objetivo de obtener un 

espesor de capa de TiO2 de aprox. 20 nm, se asumió que las 

partículas de SiO2 sintetizadas eran esferas geométricamente 

perfectas, como se puede ver en la Figura 55. 

 

Figura 55. Suposición de la forma geométrica de las esferas de SiO2@TiO2. 

Diámetro teórico de una esfera de SiO2 575 nm 

Diámetro teórico de una esfera de SiO2@TiO2 615 nm 

Para una partícula: 

𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑑𝑒 𝑢𝑛𝑎 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎:  𝑉𝑆 =
4

3
· 𝜋 · 𝑟3      

𝑉𝑆𝑖𝑂2
= 9.95 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

𝑉𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
= 1.22 × 10−19 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  
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El volumen de la corteza de TiO2 sobre la SiO2 es: 

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2

− 𝑉𝑆𝑖𝑂2
=  2.25 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

Después, con la densidad del TiO2 en fase anatasa (𝑑𝑇𝑖𝑂2
=

3. 90 × 106  𝑔 𝑚−3)[243] determinamos la masa de TiO2 

correspondiente al volumen calculado: 

𝑚𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑇𝑖𝑂2

 𝑥 𝑑𝑇𝑖𝑂2
= 2.25 × 10−20 𝑚3 × 3. 90 × 106 𝑔 𝑚−3

=  8.78 × 10−14 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

Con la densidad del SiO2 (𝑑𝑆𝑖𝑂2
= 2. 2 × 106 𝑔 𝑚−3)[244] 

calculamos el número de esferas por gramo de SiO2: 

𝑑𝑆𝑖𝑂2
=

𝑚𝑆𝑖𝑂2

𝑉𝑆𝑖𝑂2

 

𝑉𝑆𝑖𝑂2
=

𝑚𝑆𝑖𝑂2

𝑑𝑆𝑖𝑂2

=
1 𝑔

2. 2 × 106 𝑔 𝑚−3 = 4.54 × 10−7𝑚3 𝑔−1 

𝑁𝑢𝑚𝑏𝑒𝑟 𝑜𝑓 𝑆𝑖𝑂2 𝑠𝑝ℎ𝑒𝑟𝑒𝑠 𝑔−1 =  
𝑉1 𝑔 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2

𝑉1  𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2

=  4.57 𝑥 1012 𝑆𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 𝑔−1 

Seguidamente, calculamos los moles de TiO2 para obtener la 

corteza de un grosor aproximado de 20 nm. Este valor nos 

permitirá, a su vez, calcular la cantidad de TTIP que deberemos 

usar. 

𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠𝑇𝑖𝑂2
= 8.78 × 10−14 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄

× 4.57 𝑥 1012 𝑆𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 𝑥  
1 𝑚𝑜𝑙 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2

79.86 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2
 

= 5.02 𝑥 10−3 𝑚𝑜𝑙 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 
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𝑉𝑇𝑇𝐼𝑃 =  5.02 𝑥 10−3 𝑚𝑜𝑙 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 ×
1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑖𝑂2

×
284.2 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃
 × 

1 𝑚𝐿 𝑇𝑇𝐼𝑃

0.937 𝑔 𝑇𝑇𝐼𝑃
= 1.52 𝑚𝐿 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃 

Como las estimaciones teóricas no consideraban los espacios 

vacíos entre los cristales, utilizamos 2/3 del valor determinado; 

se empleó 1 mL de TTIP por gramo en la síntesis del 

fotocatalizador SiO2@TiO2. 

 

5.4.3.2. Estimación teórica para la síntesis de la corteza de 

TiO2 en el fotocatalizador GW@TiO2. 

Se estimó la cantidad de TTIP necesaria para obtener una capa 

de TiO2 de aproximadamente 20 nm de espesor sobre la GW, 

asumiendo que la GW es un cilindro geométricamente perfecto. 

Los cálculos siguientes se refieren a 1 g de GW de cuarzo que 

presenta un diámetro de 8 µm (según las especificaciones del 

proveedor). 

 

Figura 56. Suposición de la forma geométrica de la GW como un cilindro 

perfecto. 

Por lo tanto, calculamos el volumen correspondiente a 1 g de GW 

para luego calcular su superficie (nota: asumimos que 1 g de GW 

está hecho de una sola fibra cilíndrica y los dos extremos del 

cilindro no se han incluido para el cálculo de la superficie; como 

la GW se compone de cuarzo, la densidad de SiO2 utilizado en 

los siguientes cálculos es 𝑑𝑆𝑖𝑂2
= 2. 65 × 106  𝑔 𝑚−3) [245]. 

𝑉𝐺𝑊 =
1 𝑔

2. 65 × 106 𝑔 𝑚−3 = 3.78 × 10−7𝑚3 
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𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑖𝑙𝑖𝑛𝑑𝑟𝑜:    𝑉 = ℎ𝜋𝑟2 

ℎ𝐺𝑊 =
4.54 × 10−7𝑚3

𝜋 × (10 × 10−6)2𝑚2 = 7520 𝑚 

 

𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑖𝑙𝑖𝑛𝑑𝑟𝑜:   𝑆 = 2𝜋𝑟ℎ 

𝑆𝐺𝑊 = 2𝜋 × 4 × 10−6 𝑚 × 7559.9 𝑚 = 0.19 𝑚2 

Ahora, considerando la superficie calculada para el GW, 

calculamos el volumen de TiO2 necesario para lograr un espesor 

de 20 nm. 

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑆 × ℎ𝑇𝑖𝑂2

=  0.19 𝑚2 × 20 × 10−9 𝑚 = 3.80 × 10−9 𝑚3 

Finalmente, con este valor podemos calcular los moles de TiO2 

necesarios para obtener el incremento de espesor deseado y el 

volumen de TTIP necesario para lograr este objetivo (por g de 

GW). 

𝑚𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑇𝑖𝑂2

 𝑥 𝑑𝑇𝑖𝑂2
= 3.80 × 10−9𝑚3 × 3. 90 × 106 𝑔 𝑚−3

= 1.48 × 10−2 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 

𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠𝑇𝑖𝑂2
= 1.48 × 10−2 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 𝑥 

1 𝑚𝑜𝑙 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2

79.86 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2

= 1.85 × 10−4 𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 

 

𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠𝑇𝑇𝐼𝑃 = 1.85 × 10−4 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑖𝑂2 ×
1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑖𝑂2

×
284.2 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃
 × 

1 𝑚𝐿 𝑇𝑇𝐼𝑃

0.937 𝑔 𝑇𝑇𝐼𝑃

=  0.056 𝑚𝐿 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃 

Tal y como hemos explicado en el punto 5.4.3.1., solo se necesitan 

2/3 del valor teórico determinado para conseguir el espesor de 

corteza de TiO2 deseado [203]. Esto se debe a que en los cálculos 

solo se ha tenido en cuenta un único cilindro y, además, se han 
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excluido las circunferencias que forman los extremos de éste. 

Asumimos que debe haber un gran número de cilindros en la 

GW, por lo tanto, el volumen de TTIP utilizado en la síntesis del 

fotocatalizador GW@TiO2 fue de 0.04 mL por gramo de GW. 

 

5.4.3.3. Estimación teórica del área del fotocatalizador 

SiO2@TiO2 y las esferas de SiO2. 

De acuerdo con los datos experimentales, el diámetro medio para 

las esferas de SiO2 y el fotocatalizador SiO2@TiO2 fue de 575 ± 16 

nm y 616 ± 20 nm, respectivamente. 

El volumen de la corteza de TiO2 alrededor de los núcleos de SiO2 

es de: 

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑆𝑖𝑂2_𝑇𝑖𝑂2

− 𝑉𝑆𝑖𝑂2
=

4

3
× 𝜋 × (𝑟𝑆𝑖𝑂2_𝑇𝑖𝑂2

3 − 𝑟𝑆𝑖𝑂2

3 ) 

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑆𝑖𝑂2_𝑇𝑖𝑂2

− 𝑉𝑆𝑖𝑂2

= 2.28

× 10−20𝑚3 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
−1 

A continuación, determinamos la masa de TiO2 en una única 

microesfera mediante el volumen calculado y la densidad del 

TiO2 en fase anatasa. 

𝑚𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑇𝑖𝑂2

 𝑥 𝑑𝑇𝑖𝑂2

= 2.28 × 10−20 𝑚3 × 3. 90 × 106 𝑔 𝑇𝑖𝑂2 𝑚−3 = 

8.89 × 10−14 𝑔 𝑇𝑖𝑂2  𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
−1 

Repetimos este mismo procedimiento para calcular la masa de 

un único núcleo de SiO2: 

𝑚𝑆𝑖𝑂2
= 2.18 × 10−13 𝑔 𝑆𝑖𝑂2 𝑛ú𝑐𝑙𝑒𝑜−1 
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Por lo que la masa final de una única microesfera de SiO2@TiO2 

es: 

𝑚𝑆𝑖𝑂2_𝑇𝑖𝑂2
= 𝑚𝑆𝑖𝑂2

+ 𝑚𝑇𝑖𝑂2

= 3.07 × 10−13𝑔  𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
−1 

Así, el área de una única microesfera de SiO2@TiO2 es: 

𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒 𝑑𝑒 𝑢𝑛𝑎 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎:  𝑆𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 = 4 × 𝜋 × 𝑟2 

1.19 × 10−12𝑔  𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
−1 

Finalmente, el área por unidad de masa de una microesfera de 

SiO2@TiO2 es de: 

𝐴 =
𝑆𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

𝑚𝑆𝑖𝑂2_𝑇𝑖𝑂2

=
1.19 × 10−12 𝑚2 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2

−1

3.07 × 10−13𝑔 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
−1

= 3.88 𝑚2𝑔−1 

Del mismo modo, el área para una microesfera de SiO2 es de: 

𝐴 =
𝑆𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

𝑚𝑆𝑖𝑂2

=
1.04 × 10−12 𝑚2 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2

−1

2.18 × 10−13𝑔 𝑝𝑜𝑟 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 𝑑𝑒 𝑆𝑖𝑂2
−1

= 4.76 𝑚2𝑔−1
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Diseño, síntesis y estudio de un nuevo 

fotocatalizador magnético SiO2@TiO2@Fe3O4 

para procesos de fotooxidación a pH 7 
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6.1. Introducción 

A pesar de las notables ventajas que presenta el TiO2 como 

fotocatalizador, algunas barreras técnicas impiden su aplicación 

práctica. En primer lugar, el band gap que muestra el TiO2 (3.2 V 

frente a NHE a pH 7) limita a la región UV el espectro de fotones 

que pueden crear un par electrón-hueco (e-—h+) para participar 

en las reacciones de reducción-oxidación, lo que corresponde 

únicamente al 4% de la energía solar incidente [246]. En segundo 

lugar, el proceso de recombinación del par e-—h+ restringe en 

gran medida la actividad fotocatalítica del TiO2. De hecho, este 

proceso es comúnmente facilitado por la acumulación de 

electrones en la banda de conducción (CB) del TiO2 cuando el 

proceso de reducción de oxígeno y la oxidación de moléculas de 

H2O no avanza simultáneamente, así como por la presencia de 

impurezas o defectos estructurales [91,97]. En tercer lugar, la 

difícil recuperación del TiO2 nanométrico, ya que el pequeño 

tamaño de este material conlleva su difícil recuperación del 

medio de reacción, impidiendo así su aplicación generalizada 

debido al alto coste asociado a la separación del fotocatalizador 

después de su uso. De hecho, esto hace que la reutilización del 

TiO2 sea problemática y, consecuentemente, conduce a la 

liberación no controlada del fotocatalizador nanométrico al 

medio ambiente [247–249].  

Como una alternativa viable al óxido de titanio, la reacción de 

foto-Fenton es ampliamente conocida por su capacidad de 

generar radicales ·OH mediante la interacción del H2O2 con iones 

de Fe2+, tal y como explicamos en el Capítulo 1 (ver Reacción 4). 

El efecto positivo que sufren estos sistemas al ser irradiados se 

debe a la fotorreducción de los iones de Fe3+ (Reacción 11), 

regenerando el Fe2+ oxidado y permitiendo volver a empezar el 

ciclo catalítico.[250] La regeneración de los iones Fe2+ también 

puede producirse en ausencia de luz y exceso de H2O2 (ver 
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Reacción 12), dando lugar al mecanismo tradicional de la 

reacción de Fenton [251]. 

   

Fe3+ + H2O2 + hv → Fe2+ + ·OH + H+ R. 11 

  

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO2· + H+ R. 12 

 

Sin embargo, los dos aspectos claves que determinan la baja 

aplicabilidad de esta reacción en el tratamiento de aguas a gran 

escala son: el pH y el medio homogéneo. Así, los iones de hierro 

deben estar disueltos en el medio de reacción para una 

interacción óptima con el H2O2 y, para ello, el proceso foto-

Fenton necesariamente debe llevarse a cabo a pH ácido [70]. En 

medios alcalinos, los iones de Fe3+ precipitan como Fe(OH)3, 

afectando directamente a la disponibilidad de iones Fe3+ 

disueltos para llevar a cabo el ciclo fotocatalítico [252]. Además, 

se debe resaltar la gran dificultad para separar los iones 

metálicos disueltos en el medio de reacción una vez se ha 

terminado el ciclo fotocatalítico.  

En este campo de estudio, la magnetita (Fe3O4) se considera un 

catalizador heterogéneo prometedor para el tratamiento de 

aguas ya que permite llevar a cabo la reacción de foto-Fenton en 

un rango de pHs comprendido entre 3 y 6, así como su fácil 

recuperación del medio de reacción y presenta un bajo coste 

económico [253,254]. Además, la estructura específica del Fe3O4 

puede acomodar tanto iones de Fe(II) como Fe(III) en su posición 

octaédrica, lo que facilita la activación del H2O2 para generar 

radicales ·OH sin experimentar cambios en su estructura [255]. 

Estas características han dado lugar a un aumento del interés 

sobre el Fe3O4, impulsando la realización de diversos estudios 

centrados en su aplicación para la eliminación de contaminantes 

orgánicos mediante reacciones tipo Fenton y foto-Fenton [256–
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260]. Sin embargo, el Fe3O4 todavía presenta una baja actividad 

en la foto-Fenton debido a las dificultades en la conversión de 

Fe(III) a Fe(II) al excitarse con luz visible y a la facilidad de 

agregación de las partículas de Fe3O4, lo que limita la eficiencia 

del proceso foto-Fenton en aplicaciones prácticas [261,262]. 

La combinación de nanopartículas de Fe3O4 con 

fotocatalizadores inorgánicos ha sido estudiada como una 

opción adecuada para mejorar de manera efectiva el ciclo de 

Fe(III) a Fe(II), y así prevenir la agregación de las propias 

nanopartículas de Fe3O4 [263]. Cabe destacar que dicha 

combinación conduce a la aparición de estados energéticos 

adicionales en el band gap del semiconductor utilizado como 

fotocatalizador inorgánico y, en consecuencia, a un aumento de 

la capacidad de captación de luz [264]. Asimismo, la presencia 

de los iones Fe+3 favorece los ciclos fotocatalíticos de los 

fotocatalizadores inorgánicos ya que actúan como trampas para 

los electrones fotogenerados, disminuyendo los procesos de 

recombinación del par e--h+ en el semiconductor [265]. 

Finalmente, las propiedades magnéticas del Fe3O4, junto con la 

tecnología núcleo@corteza, ofrecen una mejora técnica en cuanto 

a la separación eficiente de los fotocatalizadores inorgánicos del 

medio de reacción mediante la aplicación de un campo 

magnético adecuado [168,266]. 

En este sentido, la Fe3O4 ha sido ampliamente utilizada como 

núcleo en fotocatalizadores tipo núcleo@TiO2 [267–270]. Sin 

embargo, los composites Fe3O4@TiO2 muestran varias 

limitaciones que afectan en gran medida a su eficiencia 

fotocatalítica. En primer lugar, los métodos de síntesis suelen 

implicar un tratamiento a alta temperatura para la cristalización 

selectiva del TiO2 en la fase fotoactiva anatasa que, al aplicarlo en 

materiales Fe3O4@TiO2, transforma la Fe3O4 rápidamente en la 

fase antiferromagnética α-Fe2O3 [271]. Además, la posible 
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formación de una mezcla de hierro/TiO2 (pseudobrookita, 

Fe2TiO5) mediante la difusión de iones de Fe en la corteza de 

titanio después del tratamiento térmico, conduce a una 

disminución de la fotoactividad del composite [272,273]. En 

segundo lugar, tras la separación fotoinducida de cargas, el 

hueco y el electrón fotogenerados pueden difundir hacia el 

núcleo de Fe3O4. Por lo tanto, las especies reductoras u oxidantes 

presentes en la disolución tienen una mayor dificultad en 

acceder a los portadores de carga fotogenerados, lo que resulta 

en una menor fotoactividad [274].  

Recientemente, los compuestos de Fe3O4@TiO2 han sido 

recubiertos con grafeno o derivados del carbono debido a sus 

propiedades de aceptación y transporte de electrones, las cuales 

disminuyen el proceso de transferencia de electrones hacia el 

núcleo de hierro y proporcionan una plataforma eficiente para la 

adsorción de compuestos orgánicos [275,276]. Sin embargo, estas 

estrategias aumentan la materia orgánica presente en el medio 

de reacción, disminuyendo drásticamente la eficiencia de 

mineralización de los fotocatalizadores [277]. 

En cambio, la incorporación de Fe3O4 a óxido de wolframio (VI) 

(WO3), un semiconductor con características similares en 

términos de band gap y posición de bandas de conducción y 

valencia al TiO2 [257], para formar un material tipo 

núcleo@corteza SiO2@WO3@Fe3O4, conlleva una mejora en las 

propiedades fotocatalíticas. Además, la incorporación de H2O2 al 

medio de reacción potenció la generación de radicales ·OH y 

aumentó la eficiencia de degradación de contaminantes 

orgánicos [278]. 

Por otro lado, el PMS y el PDS surgen como alternativas 

eficientes al uso de H2O2 en procesos tipo Fenton y foto-Fenton, 

especialmente cuando se emplean junto con Fe3O4. Esta 

combinación ofrece nuevas oportunidades de investigación para 
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la degradación de contaminantes orgánicos en medio 

heterogéneo [279,280]. 

Con estos antecedentes, el objetivo del presente capítulo fue la 

síntesis y el estudio de un nuevo fotocatalizador tipo 

núcleo@corteza decorado con nanoparticulas de Fe3O4 para la 

remediación de aguas residuales mediante el proceso foto-

Fenton en medio heterogéneo. Posteriormente, su potencial 

fotocatalítico se evaluó mediante la degradación del derivado 

fenólico orto-fenilfenol (OPP) como contaminante modelo 

caracterizado por sus propiedades disruptivas del sistema 

endocrino, así como su presencia prolongada en el ambiente 

acuático [281]. De hecho, estudios recientes han descubierto que 

el OPP se ha convertido en un contaminante común en aguas 

ambientales en todo el mundo. Por ejemplo, el OPP se ha 

detectado en muestras de agua del Delta del Río Perla en el sur 

de China (con concentraciones que van desde 8 hasta 2506 ng L-

1), en ríos de España (a 2.8 ng L-1), en la laguna de Aveiro en 

Portugal (con concentraciones entre 1.9 y 110 ng L-1) y en el río 

Buregreg en Marruecos (a 31–178 ng L-1) [282–286].

 

6.2. Resultados y discusión 

6.2.1. Síntesis y caracterización del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 

El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 se sintetizó tomando como 

punto de partida la síntesis descrita en el capítulo anterior para 

el fotocatalizador de SiO2@TiO2. Después se unieron 

covalentemente nanocristales de Fe3O4 sobre la corteza de TiO2 

con el objetivo de evaluar el posible efecto sinérgico entre el TiO2 

y el Fe3O4 en el proceso foto-redox de degradación de 

contaminantes orgánicos.  
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El procedimiento sintético se describe en el Esquema 5. Se 

sintetizaron nanopartículas de Fe3O4 siguiendo el método de 

coprecipitación química en atmósfera anaeróbica durante 2 

horas, ver Esquema 5A [287]. A continuación, las esferas de 

SiO2@TiO2 fueron sometidas a un proceso adicional de 

recubrimiento con TTIP por un tiempo reducido (6 horas), el cual 

fue seguido por el proceso de decoración con los nanocristales de 

Fe3O4 durante 24 horas adicionales (Esquema 5B) 

A) 

 
B) 

 
 

Esquema 5. Síntesis del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. 

Tras su síntesis, el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 fue 

sometido a una extensa caracterización para determinar sus 

características composicionales y estructurales. En primer lugar, 

el contenido de titanio y hierro se analizó mediante ICP-OES. 

Así, se encontró que el contenido en Ti (p/p) fue de 16.5 % para 

el material SiO2@TiO2@Fe3O4, mientras que el contenido de Fe fue 

del 4.3 %.  

También se estudió la morfología y la estructura del material 

sintetizado mediante las técnicas de TEM y FESEM, y se comparó 

con la de su predecesor SiO2@TiO2. La Figura 57 muestra las 

imágenes representativas de los estudios de TEM y la 

distribución de tamaño de los materiales sintetizados. Las 

nanopartículas de magnetita Fe3O4 muestran una morfología 
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típica de cristales lisos y un tamaño promedio de 9 ± 2 nm (Figura 

57A). La medida del tamaño promedio de los núcleos de SiO2 

resultó en un valor de 376 ± 20 nm, inferior al obtenido en el 

Capítulo 4 bajo condiciones de reacción similares. Es relevante 

destacar que el tamaño de las esferas de SiO2, generadas 

mediante el método de Stöber, exhibe una clara dependencia de 

la concentración de NH4OH [154]. En este caso, la concentración 

de H2O en la disolución acuosa de NH4OH utilizada para 

sintetizar las esferas de SiO2 fue superior al 68%, lo que resultó 

en la reducción del tamaño final de las esferas sintetizadas. Tras 

la formación de la corteza de TiO2, el diámetro promedio 

calculado para el fotocatalizador SiO2@TiO2 fue de 477 ± 21 nm, 

logrando así una corteza de TiO2 con un espesor de 50 nm. Tras 

el segundo recubrimiento con TTIP y decoración con Fe3O4, la 

corteza del fotocatalizador SiO2@TiO2 (Figura 57B) aumentó en 

20 nm, obteniendo un diámetro promedio de 517 ± 14 nm para el 

nuevo fotocatalizador de SiO2@TiO2@Fe3O4, ver Figura 57C. La 

forma esférica se mantuvo en todo momento. 

La Figura 58 muestra las imágenes representativas del estudio de 

la morfología de los materiales obtenidas mediante FESEM. La 

Figura 58A muestra la elevada tendencia a aglomerarse de los 

nanocristales de Fe3O4 debido a sus propiedades magnéticas. 

Además, dichas propiedades impiden la correcta visualización 

de la superficie de los nanocristales ya que alteran la movilidad 

y trayectoria de los electrones emitidos por el FESEM. La 

rugosidad de la corteza de TiO2 en el fotocatalizador SiO2@TiO2 

(Figura 58B) se incrementó tras el proceso de decoración con 

Fe3O4 (Figura 58C).  

El mapa de distribución elemental de rayos X por dispersión de 

energía (EDS) (Figura 59) estableció que los elementos Ti y Fe se 

distribuyeron uniformemente por toda la corteza del 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. 
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Figura 57. Imágenes representativas de TEM (izq.) e histogramas de 

distribución de tamaños (dcha.) para los materiales Fe3O4 (A), SiO2@TiO2 (B), 

SiO2@TiO2@Fe3O4 (C), respectivamente.  
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A) 

 

B) 

 

C) 

 
Figura 58. Imágenes representativas de FESEM de los materiales Fe3O4 (A), 

SiO2@TiO2 (B), SiO2@TiO2@Fe3O4 (C), respectivamente.  
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A) 

 

B) 

 
C) 

 

D) 

 
Figura 59. Imagen de campo oscuro de STEM (A) y mapa de la distribución 

elemental de Si (B), Ti (C) y Fe (D), para el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. 
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El análisis de TEM de alta resolución (HRTEM) proporcionó 

información estructural más detallada sobre la cristalinidad de la 

corteza compuesta del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (Figura 

60).  

A) 

 

B) 

 
Figura 60. Imagen representativa obtenida por HRTEM de los cristales de 

TiO2 y Fe3O4 para el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. 

Así, se encontró que la distancia reticular entre planos era de 0.25 

nm para los nanocristales de Fe3O4 y 0.35 nm para los de TiO2 

anatasa. Estos valores de separación entre planos de red 

corresponden al plano (311) para Fe3O4 y al (101) para la fase 

anatasa del TiO2 [288,289]. De hecho, las imágenes de HRTEM 

revelaron que los cristales de TiO2 y Fe3O4 se encontraban juntos, 

sugiriendo la formación de una heterounión entre ellos. Este 

hecho, puede favorecer la separación de carga, disminuyendo el 

proceso de recombinación del par e-—h+ [71,274,290]. 

La cristalinidad del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 también se 

analizó mediante difracción de Raxos X (DRX) y espectroscopía 

Raman. En este sentido, el difractograma del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 muestra las señales características de la fase 

cristalina anatasa para el TiO2 (2θ = 25 o, 38 o, 48 o, 55 o y 63 o) [206], 

al igual que su predecesor SiO2@TiO2 (Figura 61A). Sin embargo, 

también se encontraron cinco señales adicionales localizadas en 
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2θ = 30o, 35o, 43o, 57o y 63o, correspondientes al Fe3O4 presente en 

la corteza de TiO2 [291]. Además, el tamaño de cristal de TiO2 

calculado mediante la ecuación de Scherrer y la FWHM de la 

señal a 2θ = 25o, correspondiente al plano de red (101) [292], fue 

de aproximadamente 11 nm, similar al obtenido en los anteriores 

capítulos. Estos resultados confirmaron la presencia de Fe3O4 en 

la corteza de TiO2 en fase anatasa. En el estudio de espectroscopía 

Raman (Figura 61B) se encontraron los modos activos Raman 

característicos del TiO2 en fase anatasa: Eg (144 cm-1), Eg (197 cm-

1), B1g (399 cm-1), A1g (516 cm-1), Eg (639 cm-1), ver Figura 62B 

[209]. Sin embargo, no se identificaron los modos activos de 

Raman para el Fe3O4 en el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4. Esto 

podría deberse a que la ratio en peso de Fe3O4 / SiO2@TiO2 se 

encontraba por debajo de la sensibilidad del equipo. 
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Figura 61. Difractograma de Rayos X (A) y espectros Raman para el 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (verde). Con el objetivo de comparar las 

señales obtenidas, en azul se encuentran los resultados para el SiO2@TiO2. 

Mediante el estudio de adsorción-desorción de N2 se estimó que 

el área BET del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 era de 26.30 ± 

0.05 m2 g-1, ligeramente superior a la de su predecesor SiO2@TiO2 

(26.08 ± 0.06 m2 g-1). Esta pequeña variación puede deberse a la 

incorporación de los nanocristales de Fe3O4 sobre la corteza de 

TiO2. La decoración con Fe3O4 dio lugar a un aumento del radio 

de las esferas del fotocatalizador, lo cual debería disminuir el 
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área BET y, sin embargo, observamos el hecho opuesto. 

Probablemente, la nueva corteza formada por nanocristales de 

Fe3O4 es menos compacta que las capas más internas de la corteza 

de TiO2, dando lugar a cavidades y espacios más grandes entre 

cristales y, consecuentemente, un área mayor. De hecho, este 

resultado respalda la conclusión obtenida para las estructuras de 

las cortezas de TiO2 de los fotocatalizadores ST-42 (Capítulo 4) y 

SiO2@TiO2 (Capítulo 5). Cabe destacar que este fenómeno podría 

acentuarse por el aumento significativo de la relación superficie-

volumen de los nanocristales superficiales, ahora más pequeños 

(Fe3O4, 9 nm) en comparación a los de TiO2 (11 nm) previos al 

recubrimiento con Fe3O4. 

La isoterma de adsorción-desorción de N2 del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 muestra la curva típica de un material de tipo 

IV e histéresis de tipo III (Figura 62), características de sólidos 

formados por agregados de partículas con poros cilíndricos 

irregulares [211,293]. El tamaño de poro determinado fue de 

aproximadamente 50 Å. Ambos resultados son muy similares a 

los obtenidos para su predecesor, por lo que entendemos que las 

características de la superficie de la corteza no han cambiado 

significativamente tras la decoración con nanocristales de Fe3O4.  
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Figura 62. Isotermas de adsorción-desorción de N2 (A) y distribución de 

tamaño de poro (B) para el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (verde). Con el 

objetivo de comparar, se añaden los resultados obtenidos para el 

fotocatalizador SiO2@TiO2 (azul). 
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Las propiedades ópticas del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 se 

estudiaron mediante reflectancia difusa. El fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 mostró un desplazamiento hacia el rojo en el 

inicio de la región del espectro visible hasta 600 nm, en 

comparación el espectro de absorción obtenido para TiO2 

exhibido por el material SiO2@TiO2 (Figura 63). Este 

comportamiento se atribuye a la presencia superficial de Fe3O4 

que favorece la captación de luz visible. De hecho, el Fe3O4 

presenta un espectro de absorción UV-Vis que se extiende hasta 

600 nm [294].  

El cálculo del band gap se realizó mediante la función Kubelka-

Munk junto con la gráfica Tauc [295]. La energía del band gap 

determinada para el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 fue de 3.02 

eV, menor que la exhibida por los fotocatalizadores SiO2@TiO2 

sintetizados en los capítulos anteriores (3.25 – 3.35 eV) y que la 

descrita en la bibliografía para el TiO2 en su fase cristalina 

anatasa (3.2 eV) [296]. De hecho, la energía de band gap 

determinada es similar a la que presenta el TiO2-P25 comercial 

(ver Figura 53 del Capítulo 5). Esto puede asociarse a un 

reordenamiento de las vacantes de oxígeno en el TiO2 más 

superficial de la corteza del fotocatalizador e inducido por la 

unión con el Fe3O4 [71,297]. 
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Figura 63. Espectros de reflectancia difusa obtenidos para el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 (verde). Insert.: Espectro de reflectancia difusa 

transformado. Con el objetivo de comparar, se añaden los resultados 

obtenidos para el fotocatalizador SiO2@TiO2 (azul). 

Adicionalmente, se estudiaron las propiedades magnéticas del 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 mediante un magnetómetro de 

muestra vibrante (VSM). El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

mostró un comportamiento ferromagnético típico. La saturación 

magnética de este material fue aproximadamente de 3.75 emu g-

1, la cual, como era de esperar era menor que la exhibida por las 

nanopartículas de magnetita (aprox. 60 emu g-1), ver Figura 64. 

Este resultado evidencia que la cantidad de Fe3O4 decorando la 

corteza de TiO2 del fotocatalizador no es elevada. Es más, al 

calcular el % en peso de Fe a partir de los resultados de la 

magnetización, encontramos un valor de aprox. 4.4 % (w/w) de 

Fe en SiO2@TiO2@Fe3O4. Este valor es muy similar al valor 

determinado por ICP (Fe, 4.3 %).  
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Figura 64. A) Curva de magnetización obtenida para SiO2@TiO2@Fe3O4. B) 

Curva de magnetización obtenida para el Fe3O4.  

 

6.2.2. Estudios de adsorción de OPP en el 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

Se evaluó la capacidad de adsorción del OPP sobre la superficie 

del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 a pH 7, tal y como se 

describe en el apartado 6.4.3 de la sección experimental de este 

capítulo. El OPP no presentó una alta afinidad por la superficie 

del SiO2@TiO2@Fe3O4 (porcentaje de adsorción del 3 % a pH 7). 

Estos resultados pueden explicarse en términos de potencial ζ: El 

potencial ζ del TiO2 y del Fe3O4 es de aproximadamente - 8 mV y 

5 mV a pH 7, respectivaente [298,299]. Estos valores, junto con el 

pKa de 9.5 que presenta el OPP (se encuentra protonado al pH 

de estudio) demuestran una baja afinidad del contaminante con 

la superficie del SiO2@TiO2@Fe3O4.  

 

6.2.3. Estudio de la actividad fotocatalítica del 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

La capacidad fotocatalítica del nuevo fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 se estudió a pH 7. Este estudio no solo se 
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realizó en presencia de H2O2, sino también utilizando PMS como 

promotor de radicales alternativo y con el objetivo de evaluar sus 

respectivas eficiencias en procesos tipo foto-Fenton. Además, se 

llevó a cabo el análisis de carbono orgánico total (TOC) para 

determinar la capacidad de mineralización del OPP como 

fungicida real. Los resultados obtenidos se muestran en la Figura 

65. 
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Figura 65.  Eliminación fotocatalítica del OPP (Co = 1 x 10-4 M) en presencia del 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) y PMS ( ) o H2O2 ( ), en 

ausencia del fotocatalizador y PMS ( ) o H2O2 ( ); en presencia de Fe3O4 

(0.062 mg mL-1) y PMS ( ) o H2O2 ( ); y en presencia del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 y ausencia de PMS o H2O2 ( ). La concentración de PMS y 

H2O2 fue 2.2 x 10-3 M en todos los casos. Las líneas continuas muestran la 

degradación del OPP mientras que las líneas discontinuas marcan su 

mineralización 

Inicialmente, una mezcla de OPP (1 x 10-4 M) y SiO2@TiO2@Fe3O4 

(1 mg mL-1) en presencia de un promotor de radicales (H2O2 o 

PMS 2.2 x 10-3 M) se irradió con 8 lámparas de Xe de 8 W cada 

una, con la banda de emisión centrada en 352 nm (intensidad 

total de luz: 3.8 mW cm-2). El pH de la mezcla se ajustó a pH 7 

con una disolución acuosa de NaOH (1 M). En presencia de H2O2, 

el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 eliminó el 45 % de OPP 

después de 3 horas de irradiación, mientras que el porcentaje de 

mineralización fue de un 28 % (ver en la Figura 65). Sin 
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embargo, cuando la reacción fotocatalítica se llevó a cabo en 

presencia de PMS la eliminación del OPP fue más rápida, 

consiguiendo su total mineralizión en 3 h (ver  en la Figura 65).  

Paralelamente, se estudió la interacción entre el OPP y los 

promotores de radicales bajo condiciones de irradiación y en 

ausencia del fotocatalizador. El H2O2 eliminó el 50 % del OPP en 

3 horas (ver  en la Figura 65), mientras que el PMS eliminó 

aproximadamente 100 % en 2 horas (ver  en la Figura 65). Sin 

embargo, en ningún caso se observó mineralización. Estos 

resultados indican la oxidación directa del contaminante 

orgánico por parte del PMS y del H2O2. Sin embargo, las 

subsecuentes reacciones con los subproductos de oxidación son 

lo suficientemente lentas como para no observar la 

mineralización del OPP en el tiempo de estudio. 

Por otro lado, los nanocristales de Fe3O4 pueden producir una 

respuesta catalítica en medio acuoso vía reacciones de Fenton o 

foto-Fenton sin realmente presentar una sinergia con el óxido de 

titanio [300]. Por esta razón, se estudió la actividad de los 

nanocristales de Fe3O4 en presencia de los promotores de 

radicales. Así, se preparó una mezcla acuosa de OPP (1 x 10-4 M) 

con cada promotor de radicales (H2O2 o PMS 2.2 x 10-3 M) en 

presencia de Fe3O4 (0.062 mg mL-1). La cantidad de 

nanoparticulas de Fe3O4 que se empleó fue similar a la que 

contenía el fotocatalizador en las irradiaciones. Dicha cantidad 

se determinó teniendo en cuenta el porcentaje de magnetita 

obtenido por ICP para el SiO2@TiO2@Fe3O4. Los resultados 

determinaron un rendimiento catalítico insignificante para los 

nanocristales de Fe3O4 en presencia de H2O2 o PMS (ver  y  

en la Figura 65).  

Cuando se irradió el OPP en presencia del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 y en ausencia de los promotores radicalarios 

(ver  en la Figura 65), la fotodegradacíon del OPP fue más 
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rápida que la producida por el Fe3O4 solo. Curiosamente, el valor 

obtenido para la constante de degradación del OPP en estas 

condiciones, fue muy similar al observado cuando la irradiación 

se llevó a cabo en presencia del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

y H2O2. Sin embargo, la mineralización fue muy diferente ya que 

sin el oxidante se obtuvieron valores insignificantes. Los valores 

obtenidos para las constantes cinéticas de degradación y 

mineralización del OPP en las diferentes condiciones estudiadas, 

quedan expuestos en la Tabla 7. 

Tabla 7. Constantes cinéticas de degradación (kDegradación, min-1) y mineralización 

(kMineralización, min-1) obtenidas para el OPP en presencia del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4, Fe3O4 y en presencia o ausencia de PMS y H2O2. 

Fotocatalizador (1 mg mL-1) 

y/o oxidante (2.2 x 10-3 M) 

kDegradación 

(min-1) 

kMineralización  

(min-1) 

SiO2@TiO2@Fe3O4 + PMS 0.049 ± 0.003 0.018 ± 

0.001 

SiO2@TiO2@Fe3O4 + H2O2 0.005 ± 0.001 0.002 ± 0.001 

PMS 0.031 ± 0.003 0.0010 ± 

0.0004 

H2O2 0.0039 ± 

0.0008 

0.00037 ± 

0.00006 

Fe3O4 + PMS 0.0008 ± 

0.0001 

- 

Fe3O4 + H2O2 0.0006 ± 

0.0001 

- 

SiO2@TiO2@Fe3O4 0.0031 ± 

0.0002 

0.00036 ± 

0.00007 
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Así, solo la combinación del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

con un promotor de radicales da lugar a un sistema fotocatalítico 

idóneo para la mineralización de moléculas orgánicas. Es de 

destacar que el TiO2 mejora la eficiencia fotocatalítica de la Fe3O4, 

especialmente en presencia de oxidantes. Entre los dos 

compuestos oxidantes utilizados, el PMS muestra una capacidad 

de degradación y mineralización de OPP mucho mayor que el 

H2O2.  

El estrecho contacto entre los cristales de TiO2 y Fe3O4 debe dar 

lugar a un comportamiento sinérgico entre los dos materiales, 

facilitando la generación de radicales y aumentando la eficiencia 

de eliminación y mineralización del OPP, ver Figura 66. 
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Figura 66. Fotodegradación (A) y porcentaje de mineralización (B) del OPP (1 

x 10-4 M) en medio acuoso en presencia de PMS (2.2 x 10-3 M) y una 

suspensión del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) a pH 7 (negro), 

una suspensión de Fe3O4 (0.062 mg mL-1, azul) y en ausencia de ambos 

catalizadores (verde). 

 

6.2.4. Estudio de la reusabilidad del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 

Se investigó el potencial del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

como material reutilizable a través de cuatro ensayos 
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consecutivos de 12 horas cada uno. Tras evaluar el TOC del 

sobrenadante, el fotocatalizador se sometió a un tratamiento de 

centrifugación, filtración, lavado y secado previo al siguiente 

ensayo. El estudio de reúso se detuvo después de 48 horas de uso 

continuo (Figura 67). 
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Figura 67. Porcentaje de mineralización de una disolución acuosa de OPP (1 x 

10-4 M) logrado por el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) con PMS 

(2.2 x 10-3 M) en cuatro ensayos consecutivos. 

El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 mantuvo el 98 % de su 

capacidad de mineralización inicial después de 4 ensayos 

consecutivos (un total de 48 horas de irradiación). Además, se 

realizó un análisis ICP-OES de las aguas de irradiación después 

de centrifugar las muestras y no se detectó hierro disuelto en el 

agua.  Sin embargo, también se analizó el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 para comprobar si sufrió lixiviación de Fe o Ti 

durante el proceso de irradiación y los resultados mostraron una 

pérdida del 1.1 % (p/p) de Fe, mientras que el porcentaje de Ti 

permaneció constante después de la última ejecución (Tabla 8). 
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Tabla 8. Contenido elemental de Ti y Fe en el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

antes del primer y después del último ensayo 

Contenido 

elemental % (p/p) 

Material inicial 4o Ensayo 

% Ti 16.4 16.3 

% Fe 4.3 3.2 

 

6.2.5. Estudio de resonancia paramagnética electrónica 

Con el propósito de conocer los intermedios mayoritarios 

involucrados en las fotooxidaciones del OPP, se estudió la 

generación de especies radicalarias mediante resonancia 

paramagnética electrónica (EPR). Así se realizaron estudios con 

el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 en ausencia y presencia de 

los promotores de radicales H2O2 y PMS. El procedimiento 

experimental de estos estudios se describe más adelante. Para 

poder llevar a cabo la correcta correlación de señales obtenidas 

en los experimentos, se simularon las señales típicas de los 

radicales a estudiar. Estas se muestran al lado de las señales 

reales obtenidas. 

En primer lugar, se irradió una suspensión del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) en H2O y se encontró una señal de 

EPR de cuatro líneas con constantes de acoplamiento hiperfinas 

de aN = 14.90 G y aH = 14.80 G, asociada al aducto de espín DMPO-

OH (Figura 68A). Este resultado sugiere que el fotocatalizador 

genera ·OH en ausencia de un promotor de radicales [301,302]. 

Tras agregar PMS a la mezcla de irradiación, se observó una 

variación del espectro de EPR. De hecho, se encontraron dos 

tipos señales diferentes:  aN = 14.90 G y aH = 14.80 G, y aN = 13.89 

G y aH = 10.10 G, correspondientes a la formación de los aductos 
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de espín DMPO-OH y DMPO-SO4, respectivamente (Figura 68B) 

[303].  

Estos resultados demuestran la capacidad del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 para generar ·OH y SO4
·- en presencia de PMS 

bajo condiciones de irradiación. Por otro lado, cuando este 

experimento se repitió en presencia de H2O2 en vez de PMS, se 

obtuvieron las constantes de acoplamiento hiperfino aN = 14.11 

G, aHβ = 11.31 G y aHγ = 1.25 G, asociadas al aducto formado entre 

el DMPO y el radical hidroperoxilo (·O2H), ver Figura 68C 

[304,305].  

Finalmente, se encontró la señal asociada al O2
·- al irradiar una 

mezcla del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 en una disolución 

de H2O:EtOH (1:4) y DMPO (Figura 68D). De hecho, se 

encontraron dos señales diferentes: por un lado, se encontró una 

señal correspondiente al aducto de DMPO-O2
·- en etanol (aN = 

13.30 G, aHβ = 10.48 G y aHγ = 1.32) y [306], por otro lado, la señal 

correspondiente a los productos de oxidación del DMPO (aN = 

15.31 G and aHβ = 21.97 G) [307].  
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B) 

 
C) 

 
D) 

 
Figura 68. Izquierda: Espectros de EPR obtenidos al medir diferentes 

suspensiones del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) en presencia 

de DMPO (10 mM) en: H2O (A), H2O y PMS (0.22 mM) (B), H2O y H2O2 (2.2 

mM) (C) y H2O:EtOH 1:4 (D); irradiadas a λem > 380 nm. Derecha: Espectro 

simulado para el aducto (A) DMPO-OH ( aN = 14.9 G y aH = 14.8 G), (B) 

DMPO-OH juntamente con DMPO-SO4 (aN = 13.9 G y aH = 10.1 G, para el 

DMPO-SO4), (C) DMPO-OOH (aN = 14.11 G, aHβ = 11.31 G y aHγ = 1.25 G) en 

medio acuoso y (D) DMPO-O2- (aN = 13.30 G, aHβ = 10.48 G y aHγ = 1.32) y 

DMPO-degradado (aN = 15.31 G and aHβ = 21.97 G) en EtOH. 
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En paralelo, se llevó a cabo un experimento de control para 

verificar si la sola interacción del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 con alguno de los promotores de radicales, en 

ausencia de luz, favorecía la generación de especies radicalarias. 

Los resultados del experimento control se presentan en la Figura 

69. Las señales de EPR obtenidas en diversas condiciones de 

medida mostraron la presencia de ·OH, independientemente del 

promotor de radicales utilizado. Además, no se detectó ninguna 

señal al estudiar la mezcla del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

en H2O:EtOH 4:1. Probablemente, la generación de radicales ·OH 

se encuentre relacionada con las reacciones de transferencia 

electrónica entre el fotocatalizador y las especies químicas 

absorbidas en su superficie (O2, PMS y/o H2O2) [308–310].  
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Figura 69. Espectros de EPR para una suspensión del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) en presencia de DMPO (10 mM) en: H2O (A), 

H2O y PMS (0.22 mM) (B), H2O y H2O2 (2.2 mM) (C) y H2O:EtOH 1:4 (D); en 

ausencia de luz.  
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Adicionalmente, se estudió la generación de especies radicalarias 

por parte de los promotores de radicales en ausencia del 

fotocatalizador. En la Figura 70, se observa que no se encontró la 

señal de ningún radical al agregar DMPO en H2O o en H2O:EtOH 

(1:4).En contraste, se identificó una señal asociada al radical ·OH 

para el DMPO en medio acuosos en presencia de H2O2 o PMS. En 

ambos casos se observa que el H2O2 y el PMS son capaces oxidar 

el DMPO y que dicha oxidación se acelera un poco al usar la 

fuente de luz. Sin embargo, es de destacar que las intensidades 

de señal encontradas para los radicales en ausencia del 

fotocatalizador no son comparables con las registradas en 

presencia de este y bajo condiciones de irradiación. Por lo tanto, 

se concluye que hay una contribución activa del fotocatalizador 

para la formación de las especies radicalarias tras su irradiación.  
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Figura 70. Espectros de EPR de DMPO (10 mM) en presencia de: H2O (A), 

H2O y H2O2 (2.2 mM) (B), H2O y PMS (0.2 mM) (C) y H2O:EtOH 1:4 (D); y 

ausencia del fotocatalizador. La columna de la izquierda muestra los 

espectros en ausencia de luz y la columna de la derecha los muestra bajo 

irradiación a λem > 380 nm. 

 

6.2.6. Discusión del mecanismo fotocatalítico de 

eliminación del OPP 

El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 ha sido sintetizado y 

completamente caracterizado con el objetivo de conocer al 

detalle todas las características que puedan afectar a su eficiencia 

fotocatalítica. Considerando todos los resultados experimentales 

expuestos anteriormente, se ha postulado el mecanismo que 

describe la eliminación y mineralización fotocatalítica del OPP 

por el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 en presencia o ausencia 

de PMS o H2O2, respectivamente.  
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En primer lugar, el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 genera 

radicales ·OH y O2
.- en ausencia de cualquier promotor de 

radicales de acuerdo con los resultados obtenidos en EPR (ver 

Figura 68). Sin embargo, aunque los electrones fotogenerados en 

la BC del TiO2 (ECB ca. – 0.5 V vs NHE) junto con los huecos 

fotogenerados en su BV (EVB ca. + 2.7 V vs NHE) conducen a un 

proceso de oxidación y reducción termodinámicamente 

favorable para el H2O (E0(·OH + H+/H2Oaq) = + 2.3 V vs NHE) y O2 

(E0(O2/O2.-) = - 0.3 V vs NHE), respectivamente [95,96], este 

proceso debe de prevenirse debido a la capa de Fe3O4 que cubre 

completamente el TiO2, y que impide que tanto el H2O y el O2 lo 

alcancen. Por el contrario, el potencial de la BC del TiO2 favorece 

la reducción de los iones de Fe3+ presentes en el Fe3O4, a Fe2+ (E0red 

(Fe3+/Fe2+) = + 0.77 V vs NHE), previniendo el proceso de 

recombinación del par e--h+ en el TiO2. A su vez, los h+ 

fotogenerados en la BV del TiO2 favorecen la oxidación del Fe+2 

cerrando el ciclo redox sin producir ninguna degradación debida 

al TiO2 [91,311]. Por otra parte, la excitación directa del Fe3O4 

produce la fotorreducción de los iones Fe3+ en presencia de H2O 

(reacción de foto-Fenton) generando radicales ·OH. Sin embargo, 

la oxidación de los iones Fe+2 solamente se producirá por su 

reacción con el O2, la cual se caracteriza por ser una reacción muy 

lenta [312]. Con ello se produce una sobrepoblación de iones Fe2+, 

la cual limita la producción de radicales ·OH y, por lo tanto, la 

degradación del OPP es muy lenta y se impide su mineralización 

(ver Esquema 6). 
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Esquema 6. Mecanismo de reacción postulado para el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 en ausencia de un promotor de radicales. 

En segundo lugar, la presencia de PMS como promotor de 

radicales en el medio de reacción dio lugar a una mejora 

considerable en la eliminación del OPP. En este sentido, la 

irradiación de las nanopartículas de Fe3O4 en presencia de PMS 

logró la eliminación del OPP en 3 horas (ver Figura 66). Sin 

embargo, esta combinación presentó una baja capacidad de 

mineralización.  

El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 en presencia de PMS 

consiguió la eliminación y mineralización completa del OPP en 

3 horas. Probablemente, los iones Fe2+ expuestos en la superficie 

de la magnetita interaccionan con el PMS (ver Reacción 13), 

regenerando la especie Fe3+ [120].  

  

Fe2+ + HSO5- → Fe3+ + SO4·- + OH- R. 13 

 

La activación del PMS mediante la oxidación del Fe2+ mantiene 

activo el ciclo Fe3+/ Fe2+ produciendo radicales SO4·- (reacción con 

PMS) que junto con los radicales OH. (reacción de foto-Fenton, 

ver Esquema 6) son los principales intermedios reactivos 

responsables de la degradación y mineralización del OPP. En 
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este sentido, cuando el ciclo redox Fe3+/ Fe2+ en el Fe3O4 ocurre en 

presencia del TiO2, se combinan los procesos de absorción de luz 

y reacciones de transferencia electrónica que acabamos de 

describir para el TiO2 y para el Fe3O4. Por una parte, encontramos 

la generación de radicales SO4
·- y ·OH por el ciclo redox Fe3+/ Fe2+ 

favorecido por la activación con PMS mientras que, 

simultáneamente, encontramos la absorción de luz por parte del 

TiO2 y las subsecuentes reacciones de transferencia electrónica 

desde sus respectivas BC y BV, las cuales generan una mayor 

población de iones Fe2+ y Fe3+ en el Fe3O4 y, consecuentemente, 

de radicales SO4
·- y ·OH. Así, el resultado final es la amplificación 

de la capacidad de oxidación por una mayor producción de 

radicales, lo cual se evidencia por el aumento de intensidad de 

las señales de EPR. De hecho, el estudio de EPR mostró la 

formación de los aductos DMPO-SO4 y DMPO-OH (ver Figura 

68). 

El mecanismo de reacción de los radicales SO4·- con las moléculas 

orgánicas es diferente que entre estas y el ·OH [121]. Así, 

mientras que el SO4·- tiende a reaccionar mediante transferencia 

electrónica, el ·OH favorece la abstracción de H y las reacciones 

de adición de grupos -OH [121]. No obstante, mediante la 

generación de los dos tipos de intermedios se puede favorecer el 

proceso de mineralización. El mecanismo de reacción propuesto 

para la degradación del OPP por el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 en presencia de PMS, queda expuesto en el 

Esquema 7. 
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Esquema 7. Mecanismo de reacción postulado para el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 en presencia de PMS. 

En contraposición, las irradiaciones con el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 en presencia de H2O2 revelaron una menor 

capacidad de degradación y mineralización del OPP. A priori, se 

esperó un resultado similar para ambos promotores de radicales, 

sin embargo, los resultados obtenidos indicaron la tendencia del 

H2O2 a generar radicales hidroperoxilo (·OOH) en presencia de 

Fe3O4, una especie radicalaria mucho menos reactiva en 

comparación al radical ·OH y/o el radical SO4
·-. De hecho, el H2O2 

compite con la reacción de Fenton y foto-Fenton en la reducción 

de los iones Fe+3 (ver Reacción 14 y 15) [313], lo cual se ve 

favorecido por el potencial de oxidación del H2O2 [314]. 

  

Fe3+ + H2O2 → Fe-OOH2+ + H+ R. 14 

  

Fe-OOH2+ → ·OOH + Fe2+ R. 15 

 

La formación del radical ·OOH fue ratificada por los resultados 

del experimento de EPR, el cual mostró que el radical 

hidroperoxilo es la especie principal generada cuando el H2O2 se 

utiliza como promotor de radicales. 
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6.3. Conclusiones 

Se ha sintetizado un nuevo fotocatalizador de SiO2@TiO2@Fe3O4 

basado en una estructura núcleo@corteza compuesta por un 

núcleo de SiO2 y una corteza de TiO2 decorada por cristales de 

Fe3O4. El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 ha sido 

completamente caracterizado. Su capacidad de mineralización 

del contaminante modelo OPP aumenta en presencia de H2O2 y 

más aún en presencia de PMS. Además, se trata de un composite 

reciclable y robusto ya que presenta la misma eficiencia de 

mineralización tanto en el ciclo inicial, como después de 48 horas 

de irradiación. Tras un exhaustivo examen de su 

comportamiento fotocatalítico, así como de los resultados 

obtenidos por EPR, se postuló el mecanismo de generación de 

radicales mediante un proceso tipo foto-Fenton en presencia de 

PMS y de H2O2. De este modo, en presencia de PMS, el 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 presenta la capacidad dual de 

generar radicales ·OH y SO4
·- a pH 7, dando lugar a la 

mineralización del OPP en 3 horas. Sin embargo, en presencia de 

H2O2, el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 genera radicales 

·OOH, menos reactivos que los generados en presencia de PMS, 

y que disminuyen la capacidad de eliminación de contaminantes 

del fotocatalizador. Ante estos resultados, se evidencian dos 

conclusiones clave: en primer lugar, la posibilidad de sintetizar 

fotocatalizadores capaces de ser retirados fácilmente del medio 

de reacción, reutilizables y capaces de llevar a cabo procesos tipo 

foto-Fenton a pH 7. En segundo lugar, la mayor capacidad 

oxidante del PMS frente al H2O2 como promotor de radicales 

para procesos de eliminación de contaminantes orgánicos 

mediante fotocatálisis heterogénea basada en semiconductores.
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6.4. Experimental 

6.4.1. Síntesis del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

El fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 se sintetizó según el 

procedimiento experimental detallado en el Capítulo 4. Así, las 

esferas de SiO2 se sintetizaron según el método de Stöber [154]. 

Sin embargo, se modificó el procedimiento sintético diseñado 

para la formación de la corteza de TiO2 sobre partículas de SiO2. 

De este modo, las partículas de SiO2 sintetizadas (2 g) se 

suspendieron mediante agitación en EtOH (80 mL) a 70 oC. 

Paralelamente, se disolvió TTIP (3.6 mmol) en isopropanol (16 

mL) y se sonicó para lograr una disolución homogénea. 

Posteriormente, la disolución de TTIP se añadió gota a gota a la 

suspensión de partículas de SiO2 bajo agitación vigorosa. La 

reacción se llevó a cabo a 70 oC durante 20 horas. Finalmente, las 

partículas de SiO2@TiO2 se sometieron al procedimiento de 

limpieza y calcinación detallado en los anteriores capítulos. 

El fotocatalizador SiO2@TiO2 se decoró con nanocristales de 

Fe3O4 previamente sintetizados. El procedimiento de síntesis de 

nanocristales de magnetita y posterior decoración del 

fotocatalizador SiO2@TiO2 se explica a continuación: 

Los nanocristales de Fe3O4 se sintetizaron siguiendo un 

procedimiento ya descrito [287]. Así, se disolvió FeCl2 (1 x 10-3 

mol) y FeCl3 (1.5 x 10-3 mol) en H2O desionizada (100 mL) bajo 

atmósfera de N2 con agitación vigorosa a 50 oC durante 45 

minutos. Pasado ese tiempo, se añadió gota a gota NH4OH (2.1 x 

10-2 mol) a la mezcla que se mantuvo en agitación en las mismas 

condiciones durante 2 horas más. Las nanopartículas de Fe3O4 

sintetizadas se centrifugaron (3500 rpm durante 20 minutos) y se 

lavaron con H2O (3 x 60 mL) y después varias veces con EtOH. 

Finalmente, el Fe3O4 se secó a vacío durante 24 horas. 
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A continuación, las partículas de SiO2@TiO2 (750 mg) se 

sometieron a un recubrimiento adicional de TiO2 con TTIP (0.2 

mL) a 70 oC y en ausencia del flujo de aire húmedo. Después de 

6 horas de reacción, se agregaron las nanopartículas de Fe3O4 

(120 mg) a la mezcla de reacción bajo agitación vigorosa durante 

24 horas más. Finalmente, el fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 se 

lavó y se secó a vacío para obtener el material compuesto final 

como un polvo de color beige pálido. 

 

6.4.2. Estudios de adsorción del OPP sobre la superficie 

del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

El análisis de la adsorción del OPP sobre el fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 se realizó de la siguiente manera: se preparó 

una suspensión (1 mg mL-1) del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

en presencia de OPP (1 x 10-4 M). El pH de la suspensión se ajustó 

a pH 7 con una solución básica de NaOH (1 M) en agua. Después, 

la suspensión se agitó 1 hora en oscuridad. Luego, se tomaron 

dos alícuotas de 0.5 mL de cada mezcla. La primera muestra se 

filtró con un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE de 13 mm y 

porosidad de 0.22 μm, y se diluyó con 0.5 mL de EtOH. La 

segunda muestra se mezcló primero con 0.5 ml de EtOH y se 

agitó durante 10 min (para extraer el OPP adsorbido) antes de 

filtrarla. La adsorción del OPP se determinó mediante análisis de 

HPLC. Para ello, a cada muestra anterior se le añadió 116 µL de 

una solución CH3CN:H2O (4:1) de p-xileno (3.2 x 10-4 M) previo 

análisis por HPLC. Se empleó una columna Mediterranean Sea 

18 (25 cm × 0.46 cm, tamaño de partícula de 5 μm) en los estudios 

de HPLC. La fase móvil se fijó a 1.5 mL min−1 con una mezcla 

isocrática de agua a pH 3 (55 %) y acetonitrilo (45 %). Se 

inyectaron alícuotas de 90 μL y la longitud de onda de detección 

se fijó en 215 nm. 
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6.4.3. Estudios de la actividad fotocatalítica del 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

Los estudios fotocatalíticos se realizaron en un fotorreactor 

Luzchem modelo LZC-4V equipado con 8 lámparas Xe de 8 W 

cada una y 𝛌emisión centrada en 352 nm. Las fotorreacciones se 

desarrollaron en viales de vidrio con agitación magnética. 

En una prueba fotocatalítica típica, se añadió SiO2@TiO2@Fe3O4 

(12 mg) a 12 mL de disolución acuosa de OPP (1 x 10-4 M) en 

presencia de un promotor de radicales (H2O2 o PMS, 2.2 x 10-3 M) 

y se agitó durante 30 minutos en la oscuridad antes de la 

irradiación, con el objetivo de establecer el equilibrio de 

absorción/desorción entre las moléculas de OPP y la superficie 

del fotocatalizador. El pH de la mezcla de reacción fue ajustado 

mediante una disolución acuosa de HCl (1 M) o NaOH (1 M) a 

pH 7, dependiendo de la experiencia y antes de empezar la 

irradiación. La reacción fotocatalítica fue monitorizada a 

diferentes tiempos de irradiación a través de análisis HPLC y 

TOC. En primer lugar, para el análisis por HPLC, se añadieron a 

alícuotas de 0.5 mL de la disolución de reacción, 116 µL de una 

disolución CH3CN:H2O (4:1) de p-xileno (3.2 x 10-4 M) como 

patrón interno junto con 0.5 mL de EtOH. Todas las muestras se 

agitaron durante 15 min en la oscuridad para desorber el OPP 

adsorbido de la superficie del fotocatalizador. Luego, cada 

muestra se filtró con un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE de 13 

mm con una porosidad de 0.22 μm antes del análisis por HPLC. 

Todos los experimentos se realizaron por triplicado. Se utilizó 

una columna Mediterranean Sea 18 (25 cm × 0.46 cm, tamaño de 

partícula de 5 μm) para los estudios de HPLC. La fase móvil se 

fijó a 1.5 mL min−1 con una mezcla isocrática de agua a pH 3 (55 

%) y acetonitrilo (45 %). Se inyectaron alícuotas de 90 μL y la 

longitud de onda de detección se fijó en 215 nm. Por último, se 
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centrifugaron los 9.5 mL restantes y se aisló el SiO2@TiO2@Fe3O4. 

El sobrenadante se sometió a un análisis de TOC. 

 

6.4.4. Estudio de reciclabilidad del fotocatalizador 

SiO2@TiO2@Fe3O4 

Se evaluó la reciclabilidad del fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 

de la siguiente manera: se irradió una mezcla (VTOTAL = 15 mL) de 

OPP (1 x 10-4 M) y SiO2@TiO2@Fe3O4 (1 mg mL-1) en presencia de 

PMS (2.2 x 10-3 M) durante 12 horas. Luego, la mezcla de reacción 

se centrifugó (3500 rpm durante 10 min); 5 mL del sobrenadante 

se sometieron a un análisis ICP-OES para comprobar si se 

liberaba TiO2 y/o Fe3O4 de la superficie del fotocatalizador. Los 

10 mL restantes se sometieron a un análisis TOC. El 

fotocatalizador SiO2@TiO2@Fe3O4 se lavó con EtOH (3 x 20 mL) y 

se secó a vacío durante 8 horas antes del siguiente uso. 

Posteriormente, se realizó un análisis mediante ICP-OES del 

fotocatalizador recuperado después de su cuarto reúso. 

 

6.4.5. Estudios de resonancia paramagnética electrónica 

Los experimentos EPR se realizaron para evidenciar la 

generación de especies radicalarias involucradas en los procesos 

fotocatalíticos. Se usó 2.2-dimetil-3.4-dihidro-2H-pirrol 1-óxido 

(DMPO) como trampa de espín para detectar el radical hidroxilo 

(·OH), el radical superóxido de oxígeno/hidroperoxilo (O2
·-

/·O2H) y radical sulfato (SO4·-), mediante la formación de aductos 

de espín DMPO-OH, DMPO-O2·-, DMPO-OOH y DMPO-SO4, 

respectivamente [315,316]. 

En un experimento típico para la detección de ·OH y SO4
·- se 

preparó una suspensión acuosa del fotocatalizador (1 mg mL-1) 
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en presencia de DMPO (1 x 10-2 M) y en presencia o ausencia de 

un promotor de radicales (PMS, 2.2 x 10-4 M o H2O2, 2.2 x 10-3 M, 

respectivamente) bajo atmósfera de N2. La detección de los 

radicales O2
·-/·O2H se realizó mediante una suspensión del 

fotocatalizador (1 mg mL-1) en presencia de DMPO (1 x 10-2 M) 

en EtOH:H2O (4:1). Luego, la mezcla se colocó en una celda plana 

de cuarzo suministrada por la compañía Bruker. Los espectros 

EPR se midieron primero en ausencia de luz y segundo durante 

la irradiación. 

Todas las irradiaciones para el estudio EPR se realizaron con una 

lámpara de arco corto de mercurio HBO de 50 W con filtro de 

corte de 380 nm. 
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Nuevo fotocatalizador basado en TiO2 
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7.1. Introducción 

Stumm-Zollinger y Fair (1965), así como Tabak y Bunch 

(1970), fueron los primeros autores en comprender el efecto 

nocivo de varios esteroides en las aguas residuales municipales, 

demostrando que era poco probable que algunos productos 

químicos en pequeñas cantidades fueran eliminados por los 

procesos convencionales de tratamiento de aguas residuales 

[317,318]. Los contaminantes más difíciles de eliminar del agua 

se categorizan como Contaminantes Orgánicos Persistentes 

(POPs), de acuerdo con el Convenio de Estocolmo [319], mientras 

que aquellos contaminantes que pueden causar impactos 

ecológicos o en la salud humana, y por lo general no están 

regulados por las leyes ambientales actuales y fueron 

clasificados como Contaminantes de Preocupación Emergente 

(CECs) por la Agencia de Protección Ambiental (EPA) de EE.UU 

[320,321]. Los POPs y CECs se pueden encontrar en las aguas 

residuales en concentraciones que van desde los ng L-1 hasta los 

µg L-1. Estos incluyen compuestos disruptores endocrinos, 

productos farmacéuticos /productos para el cuidado personal, 

pesticidas, bifenilos policlorados y terfenilos, y subproductos de 

procesos industriales, como dioxinas y furanos [6,24,322]. Los 

métodos convencionales de tratamiento de aguas residuales, 

como la digestión bacteriológica, la cloración o la ozonización, 

han demostrado ser insuficientes para eliminar los POPs y CECs, 

y además, pueden producir subproductos biológicamente 

tóxicos para el proceso de desinfección (por ejemplo, compuestos 

halogenados) [323]. A medida que la legislación se endurezca 

hacia políticas ambientales más estrictas, se deben desarrollar 

métodos más eficientes para mineralizar los POPs y los CECs.  

En este contexto, el fenol (P) es el principal constituyente 

orgánico que se encuentra en los efluentes de procesos de 

conversión de carbón, hornos de coque, refinerías de petróleo, 
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resina fenólica, herbicidas o la fabricación de fibra de vidrio, y 

productos petroquímicos [324–326], convirtiéndose en la 

principal fuente de contaminación del agua industrial [327]. 

Además, el fenol ha sido designado como un contaminante 

prioritario por la Agencia de Protección Ambiental de los 

Estados Unidos (EPA) y el Inventario Nacional de Emisiones de 

Contaminantes (NPRI) de Canadá debido a sus peligrosos 

efectos para la salud, tanto agudos como crónicos, que van desde 

problemas renales y del sistema nervioso hasta coma y efectos 

respiratorios graves en caso de exposiciones prolongadas 

[328,329]. En las últimas décadas, se han establecido tecnologías 

convencionales de tratamiento de aguas residuales para la 

eliminación del fenol de los efluentes industriales. Por ejemplo, 

la adsorción, la oxidación química, la extracción, la ozonización, 

la destilación y los tratamientos electroquímicos [330–332]. No 

obstante, estas tecnologías presentan características intrínsecas 

indeseables, como baja eficiencia, alto costo, purificación 

incompleta y formación de subproductos dañinos [333]. 

Los Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) basados en 

TiO2 son una alternativa prometedora a los métodos 

convencionales de descontaminación gracias a su gran 

capacidad para transformar contaminantes orgánicos 

recalcitrantes en compuestos biodegradables o, incluso, 

mineralizarlos [44]. Sin embargo, este fotocatalizador muestra 

algunas desventajas que limitan su aplicación directa en los 

procesos industriales a gran escala. Por ejemplo, el uso de TiO2 

comercial (p. ej., P25), como suspensión en fotorreactores de 

lodos, implica el establecimiento de regímenes de flujo 

turbulento para evitar obstrucciones en condiciones de trabajo 

continuo y la pérdida de área fotoactiva debido a la agregación 

de partículas [334]. Además, se necesitan procedimientos 

económicamente costosos de filtración para reutilizar el 
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fotocatalizador y aislar el agua tratada, que podría contener 

titanio lixiviado [335]. 

Estos problemas se han resuelto parcialmente mediante el uso de 

fotorreactores de fase sólida estacionaria (SPS, siglas en inglés), 

donde la suspensión fotocatalítica de TiO2 se inmoviliza en una 

superficie transparente fija, como la pared del reactor o una 

malla de fibra [234,336]. Sin embargo, la velocidad de reacción 

suele estar limitada por el transporte de masa del contaminante 

desde la fase móvil a la superficie del fotocatalizador. Por lo 

tanto, existe la necesidad de un reactor cuyo diseño no solo 

proporcione un contacto cercano entre el contaminante y la 

superficie del fotocatalizador, sino que, además, procure una alta 

proporción de fotocatalizador inmovilizado iluminado [337]. 

Como pudimos ver en los Capítulos 4 y 5, la tecnología 

núcleo@corteza constituye una opción prometedora para 

resolver algunas de estas limitaciones del TiO2 como 

fotocatalizador. Así, el TiO2 de tamaño nanométrico crece como 

una capa en la superficie de un material de núcleo específico, 

evitando la aglomeración de partículas de tamaño nanométrico 

y mejorando la recuperación del medio [169,338]. A pesar de la 

mejora significativa que representa la tecnología núcleo@corteza 

en comparación al TiO2 de tamaño nanométrico no soportado, 

aún persisten varios problemas en el diseño de fotorreactores a 

gran escala. En este sentido, la distribución uniforme del 

fotocatalizador en el fotorreactor, la lixiviación parcial, y los 

procesos de separación para reciclar el fotocatalizador hacen que 

las aplicaciones prácticas sigan siendo complejas, 

operativamente complicadas, lentas y económicamente costosas 

[336,339,340]. Además, a pesar de que los ensamblajes de 

nanopartículas/nanoestructuras de TiO2 en arquitecturas 

macroscópicas son una estrategia prometedora para la correcta 

separación del material fotoactivo del medio, su área fotoactiva 
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por unidad de masa del fotocatalizador se ve reducida. De hecho, 

en el Capítulo 5, se constató una reducción significativa del 97 % 

en el área fotoactiva al integrar nanocristales de TiO2 en la 

superficie de hebras GW con dimensiones en la escala de micras, 

en contraste con el área que presentaba el fotocatalizador 

resultado de soportar estos mismos cristales en esferas de SiO2 

de dimensiones nanométricas [341]. 

Con estos antecedentes, el objetivo del presente trabajo fue 

diseñar y desarrollar un fotocatalizador heterogéneo novedoso, 

reciclable y robusto basado en TiO2 de espesor fotoactivo óptimo 

y elevada superficie reactiva para ser implementado en un 

sistema de flujo continuo para la remediación fotocatalítica de 

aguas residuales.  

En primer lugar, para superar las limitaciones que presenta el 

TiO2 nanométrico, este se incorporó a un soporte heterogéneo 

macroscópico. Entre los diferentes soportes macroscópicos 

disponibles, seleccionamos la lana de vidrio (GW) comercial. 

Estas microfibras de GW una vez recubiertas de TiO2, se 

decoraron con esferas de SiO2@TiO2 utilizando la tecnología 

núcleo@corteza desarrollada en el Capítulo 4, con el objetivo de 

aumentar la superficie fotoactiva de TiO2 del nuevo 

fotocatalizador. Este proceso sintético dio lugar a una estructura 

cristalina que evita la lixiviación en los medios de reacción. 

Después de una extensa caracterización del nuevo 

fotocatalizador micrométrico, se demostró su eficiencia 

fotocatalítica en eliminación del azul de metileno (MB) como 

colorante modelo. Finalmente, se evaluó su capacidad de 

mineralización de fenol utilizando para ello un fotorreactor 

casero de fase sólida estacionaria.
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7.2. Resultados y discusión 

7.2.1. Síntesis y caracterización del composite de SiO2-

TiO2 

El composite SiO2-TiO2 se sintetizó de acuerdo con el 

Esquema 8. La síntesis del fotocatalizador SiO2@TiO2 procedió tal 

y como explicamos en el Capítulo 5 (ver Esquema 8A-B). 

Además, se llevaron a cabo las mismas aproximaciones 

geométricas para calcular la cantidad de precursor de TTIP 

necesario para la síntesis de cada fotocatalizador (ver apartado 

5.4.3.1. de la sección experimental del Capítulo 5). Paralelamente, 

la GW se lavó y se recubrió con TiO2 siguiendo el procedimiento 

descrito en el Capítulo 5. La aproximación geométrica realizada 

para el cálculo del TTIP necesario en esta síntesis queda descrita 

en el apartado 7.4.2.1. de la sección experimental de este capítulo.   

A continuación, la GW recubierta de TiO2 se decoró con las 

esferas de SiO2@TiO2 mediante un proceso que duró 20 h y 

prosiguió con su calcinación, ver Esquema 8C. Nuevamente, 

estimamos la relación esferas de SiO2@TiO2 /GW en un intento de 

obtener una cobertura completa de la superficie (ver apartado 

7.4.2.2. de la sección experimental de este capítulo). Los mejores 

resultados se encontraron cuando se empleó una cantidad 

ligeramente menor a esta relación. No obstante, el protocolo se 

mejoró con un segundo paso de decoración que resultó en un 

mayor número de esferas de SiO2@TiO2 en la superficie (Esquema 

8D). Finalmente, el composite SiO2-TiO2 fue calcinado para 

lograr la fase fotoactiva anatasa del TiO2. 

Las imágenes representativas de TEM para las partículas de SiO2 

demostraron que su geometría esférica se conservaba después 

del recubrimiento con TiO2 (Figura 71). Además, la 

correspondiente distribución de tamaños mostró un diámetro 

promedio de 575 ± 16 nm para las esferas de SiO2, que aumentó 
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hasta 619 ± 15 nm después del proceso de recubrimiento con 

TiO2. 

A) 

 

B) 

 

C) 

 

D) 

 

Esquema 8. Síntesis del composite macroscópico de SiO2-TiO2. 



Capítulo 7 
 

 
192 

A) 

 

 

540 560 580 600 620
0

5

10

15

20

25

30

 

 

F
re

c
u

e
n

c
ia

 R
e

la
ti
v
a

 (
%

)

Tamaño de partícula (nm)  
B) 

 

 

580 600 620 640 660
0

2

4

6

8

10

12

14

16

 

 

F
re

c
u
e

n
c
ia

 R
e

la
ti
v
a
 (

%
)

Tamaño de partícula (nm)  
Figura 71. Imágenes de TEM y distribución de diámetros correspondiente a 

las partículas de SiO2 (A) y SiO2@TiO2 (B). 

La morfología y la estructura de la corteza de TiO2 de las esferas 

de SiO2@TiO2 sintetizadas, junto con la del composite de SiO2-

TiO2, se investigaron a través de FESEM. Las esferas de SiO2 

mostraron una superficie lisa (Figura 72A), mientras que la 

superficie de las partículas de SiO2@TiO2 es más rugosa debido a 

la capa homogénea de nanocristales de TiO2 (Figura 72B). La GW 

prístina estaba compuesta por fibras cilíndricas de superficie lisa 

(Figura 72C) que, como se esperaba, aumentaron su textura y 

rugosidad después del proceso de recubrimiento con TiO2 

(Figura 72D). Para un análisis más profundo de la superficie del 

composite de SiO2-TiO2, se realizaron trincheras donde se evaluó 

el espesor de la corteza de TiO2. En este sentido, la Figura 72E 

muestra la corteza de TiO2 obtenida (espesor de aprox. 30 nm) 

sobre la GW del composite SiO2-TiO2. Como se esperaba, el 
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cuidadoso diseño del protocolo sintético resultó en un espesor 

de corteza de TiO2 óptimo para descontaminación fotocatalítica 

de aguas residuales, tal y como concluimos en el Capítulo 4.  

A) 

 

B) 

 
C) 

 

D) 

 
E) 

 

F) 

 
Figura 72. Imágenes obtenidas mediante FESEM de las partículas de SiO2 (A), 

SiO2@TiO2 (B), GW (C), corteza de TiO2 en el composite SiO2-TiO2 (D), 

trinchera realizada en la capa de TiO2 del composite SiO2-TiO2 mediante el FIB 

(E) y vista de las fibras del composite de SiO2-TiO2 (F). 

Finalmente, se encontró una concentración elevada de esferas de 

SiO2@TiO2 decorando el composite de SiO2-TiO2, las cuales se 

distribuían homogéneamente por toda su superficie (Figura 72F). 
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La isoterma de adsorción-desorción de N2 de las esferas de 

SiO2@TiO2 (Figura 73A) mostró una curva tipo II e histéresis H3 

generalmente encontrada para sólidos que consisten en 

agregados de partículas o cristales [211,293]. De hecho, debemos 

resaltar que el perfil de la isoterma es muy parecido al 

encontrado para los materiales de los capítulos anteriores. La 

isoterma encontrada para el composite SiO2-TiO2 presentó una 

forma similar a la de las partículas, probablemente por la 

presencia de nanocristales de TiO2 aglomerados en su superficie 

(Figura 73B). Se estimó que el área BET de las esferas de 

SiO2@TiO2 era de 27.3 ± 0.1 m2 g-1. Por otro lado, el composite 

SiO2-TiO2 presentó una superficie BET de 0.9 m2 g-1 que, si bien 

es inferior a la de las esferas, supone una importante mejora 

respecto a la de la GW tratada y sin recubrir. De hecho, se calculó 

que la GW tratada y sin recubrir presentaba un área superficial 

de 0.09 m2 g-1, considerando para este cálculo que la GW es una 

fibra cilíndrica única. También se intentó medir la adsorción y 

desorción de N2 para la GW, pero los resultados no fueron 

concluyentes. Así, este aumento se debe a la textura del 

recubrimiento de TiO2 en la superficie de GW, pero también a la 

gran cantidad de esferas de SiO2@TiO2 que decoran la superficie 

el composite de SiO2-TiO2.  
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Figura 73. Isotermas de adsorción y desorción de N2 para las esferas de 

SiO2@TiO2 (A) y el composite de SiO2-TiO2 (B). 



 7.2. Resultados y discusión 
 

 
195 

El análisis mediante difracción de rayos X (DRX) y 

espectroscopía Raman confirmaron que el TiO2 que forma la 

corteza de las esferas de SiO2@TiO2 se encuentra en su fase 

cristalina anatasa (ver Figura 74). La Figura 74A muestra un pico 

ancho centrado en 2θ = 22° característico del SiO2 amorfo. De 

hecho, los resultados obtenidos son análogos a los expuestos en 

el Capítulo 5. En el caso del composite SiO2-TiO2, la relación de 

masa TiO2/SiO2 estaba por debajo de la sensibilidad de los 

equipos por lo que no fueron capaces de revelar las señales de la 

fase anatasa del TiO2. No obstante, dado que el composite de 

SiO2-TiO2 se ha sometido al mismo procedimiento de calcinación 

que las esferas de SiO2@TiO2, se puede asumir con seguridad que 

el TiO2 en la superficie del material compuesto ha cristalizado en 

la fase fotoactiva anatasa.  
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Figura 74. Difractogramas de Rayos X (izquierda) y espectros Raman 

(derecha) para las partículas de SiO2@TiO2.  

El análisis del composite SiO2-TiO2 mediante HRTEM reveló que 

las esferas de SiO2@TiO2 se encontraban unidas a la superficie de 

la GW mediante una fina capa de TiO2 (Figura 75A-B). Además, 

confirmó la naturaleza cristalina del TiO2 en el fotocatalizador 

final. De esta manera, se encontraron distancias interplanares de 

0.374 nm, 0.259 nm y 0.219 nm en los nanocristales de TiO2, que 

corresponden a los planos de red (101), (103) y (004) de la anatasa 

(ver Figura 75C) [205]. Estos resultados son consistentes con los 
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obtenidos por el patrón de difracción de electrones de área 

seleccionada (SAED), tal como muestra la Figura 75D. 

A) 

 

B) 

 
C) 

 

D) 

 
Figura 75. Imágenes obtenidas mediante HRTEM (A-C) y patrón SAED del 

composite SiO2-TiO2. La flecha roja señala la zona donde se realizó el análisis 

del patrón SAED. 

Las propiedades ópticas del composite SiO2-TiO2 se investigaron 

mediante espectroscopía de reflectancia difusa y los resultados 

se representaron como la función de Kubelka-Munk frente a la 

longitud de onda [295]. Como se muestra en la Figura 76, el 

comportamiento óptico del composite SiO2-TiO2 no difirió del 

mostrado por las esferas SiO2@TiO2 ya que ambos presentaron 

una amplia banda de absorción desde 200 nm hasta 375 nm. Sin 

embargo, en comparación con el TiO2 comercial no soportado, 
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las esferas y el composite mostraron un desplazamiento hacia el 

azul que podría deberse a la ligera diferencia en el tamaño del 

cristal de TiO2 y la diferente capacidad de dispersión de la luz de 

las muestras, como se ha descrito anteriormente para materiales 

similares [174].  
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Figura 76. Espectro de reflectancia difusa de las esferas de SiO2@TiO2 (línea 

roja) y del composite SiO2-TiO2. 

Además, se realizó un extenso análisis de espectroscopía de 

fotoelectrones de rayos X (XPS) para investigar la naturaleza del 

enlace químico entre los elementos que conforman el composite 

de SiO2-TiO2 y en las esferas de SiO2@TiO2 (Figura 77). 

Los espectros de nivel de núcleo de Si 2p del composite de SiO2-

TiO2 y la GW (Figura 77A) presentaron una componente 

principal a 102.7 eV, que se ajustó al ancho de la mitad del 

máximo (FWHM) I de 2.41 eV, y que se atribuyó al enlace Si-O-

Si. Esta banda se presentaba a una energía de enlace (BE) 

ligeramente menor que la observada en el caso de las esferas 

SiO2@TiO2 y SiO2, las cuales presentaron una componente 

principal a 103.03 eV y 103.41 eV, respectivamente (FWHM III de 

2.13 eV), que fue asignada al enlace Si-O-Si [175]. Además, el 

espectro del composite de SiO2-TiO2 mostró una componente 

adicional (FWHM II = 1.70 eV) a 2.0 eV a menor BE, que podía 

atribuirse al enlace Si-O-Ti. Análogamente, el XPS para las 



Capítulo 7 
 

 
198 

esferas de SiO2@TiO2 mostró una componente adicional (FWHM 

IV = 1.89 eV) a 1.73 eV de BE inferior que indicó la formación de 

un enlace interfacial Si-O-Ti, como se ha publicado 

anteriormente para nanopartículas tipo SiO2@TiO2 [174,342]. La 

Figura 77B muestra los espectros para el nivel central O 1s de las 

diferentes componentes del composite SiO2-TiO2 sintetizado. La 

componente V se localizó a 529.4 eV en el composite SiO2-TiO2 y 

a 529.74 eV en las esferas de SiO2@TiO2 (FWHM de 1.75 eV). Se 

asignó al enlace Ti-O-Ti en comparación con el componente 

principal en el caso del TiO2 (a 529.66 eV). 

Además, el enlace Si-O-Si en los espectros de nivel de núcleo O 

1s, tanto para el composite SiO2-TiO2 como para la GW, fue 

asignado a partir de la componente VII (532.2 eV, FWHM = 2.38 

eV). Cabe resaltar que la ampliación de la señal del nivel central 

O 1s de la GW podría deberse al oxígeno no puente asignado 

como componente VIII [343]. Este ensanchamiento dificultó la 

asignación de la componente VI (530.4 eV, FWHM VI = 1.58 eV) 

en el composite SiO2-TiO2, la cual podría deberse a la presencia 

de Si-OH, Si-O-Ti y Ti-OH. Asimismo, el enlace Si-O-Si se asignó 

a la componente X (FWHM = 2.18 eV) tanto para las esferas de 

SiO2@TiO2 (532.54 eV) como para las esferas de SiO2 (532.78 eV). 

Finalmente, la asignación del enlace O 1s de la componente IX en 

las esferas de SiO2@TiO2 podría ser engañoso porque los 

entornos de Si-O-Ti y Ti-OH podrían contribuir a la banda 

encontrada, ya que se espera que aparezcan con una energía de 

enlace similar en un óxido metálico mixto de SiO2 y TiO2.[174] 

Finalmente, las componentes XI y XII (531.80 eV y 533.61 eV, 

respectivamente) se asignaron a las especies Ti-OH y al oxígeno 

no reticular (p. ej., agua adsorbida, oxígeno adsorbido), 

respectivamente [344,345]. 

Los espectros de nivel de núcleo Ti 2p del composite SiO2-TiO2, 

las esferas de SiO2@TiO2 y el TiO2 (Figura 77C) surgieron como 
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una señal de doblete debido a la división por el efecto de spin del 

orbital. En los dos primeros casos, el Ti4+ 2p3/2 y el Ti4+ 2p1/2 que 

se encontró a 458.11 eV y 463.84 eV, respectivamente, 

presentando una separación de 5.72 eV con una relación de área 

de 1:2. Ambos hechos apoyaron la presencia de la especie Ti4+ en 

la fase cristalina de la anatasa, de acuerdo con las señales 

correspondientes del TiO2 (458.01 eV y 463.73 eV) [346]. Además, 

también se encontraron evidencias de un desdoblamiento de 

2p1/2 y 2p3/2 para el estado de oxidación de Ti3+ con 

componentes centrados en 459.76 eV y 456.01 eV, 

respectivamente, que se atribuyeron al átomo de Ti en un enlace 

interfacial Si-O-Ti [342]. Sin embargo, estas señales también se 

encontraron para el TiO2, por lo que también se podrían atribuir 

a la presencia de una impureza de Ti2O3 en la superficie del 

material [347]. 

Los resultados obtenidos del análisis de los niveles centrales O 

1s y Ti 2p, concordaron con los del nivel Si 2p. En general, el XPS 

del composite SiO2-TiO2 proporciona una evidencia del enlace Si-

O-Ti y la fase cristalina anatasa del TiO2 tanto en las esferas 

SiO2@TiO2, como en el composite SiO2-TiO2. Las correcciones de 

carga espectral se llevaron a cabo haciendo referencia a las 

señales alifáticas del nivel central C 1s de las muestras al carbono 

adventicio a 284.5 eV (Figura 77D) [348]. 
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Figura 77. Espectros obtenidos por XPS del nivel central Si 2p (A), O 1S (B), Ti 

2p (C) y C 1S (D) para el composite SiO2-TiO2, la GW, las partículas 

SiO2@TiO2, las partículas de SiO2 y el TiO2 no soportado. 
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Finalmente, a partir del análisis efectuado mediante ICP-OES se 

estimó que la carga de TiO2 en las esferas de SiO2@TiO2 era de 

19.7 % TiO2 (p/p), mientras que la del composite SiO2-TiO2 era del 

1.1 % (p/p).  

Tras la exhaustiva caracterización, se confirmó que tanto los 

núcleos de SiO2 como la GW están uniformemente cubiertos por 

una capa de nanocristales de TiO2 con un espesor de aprox. 30 

nm. De hecho, este valor se establece como el espesor óptimo de 

la capa de TiO2 para lograr una alta eficiencia fotocatalítica en los 

materiales SiO2@TiO2 [168,172,173,175,203,338]. 

 

7.2.2. Estudio de la capacidad de adsorción del 

composite SiO2-TiO2 

La capacidad de adsorción-desorción del azul de metileno 

(MB) en la superficie del composite SiO2-TiO2 se analizó 

mediante espectroscopia UV-Vis antes de estudiar la 

degradación del MB utilizando este fotocatalizador en un 

fotoreactor en batch. Como se puede observar en la Figura 78, el 

composite SiO2-TiO2 (17.5 mg mL-1) es capaz de adsorber 

aproximadamente el 30% de este colorante a una concentración 

de 1.5 x 10-5 M. El proceso de adsorción observado sigue un 

modelo de adsorción de monocapa basado en la isoterma de 

Langmuir [349]. En este sentido, los materiales de TiO2 al pH 

experimental (aprox. pH 7) muestran valores negativos para su 

potencial ζ [350], mientras que el MB es un catión. Por lo tanto, 

la transferencia de MB desde la fase acuosa a la fase sólida 

continúa hasta alcanzar el equilibrio [351], lo que da lugar a una 

monocapa de MB en la superficie de TiO2 y una cantidad residual 

de moléculas de MB en la disolución. Posteriormente, se realizó 

una prueba de desorción para garantizar la recuperación 

eficiente del MB desde la superficie del compuesto SiO2-TiO2 y 



Capítulo 7 
 

 
202 

asegurar un balance de masas correcto (trazas punteadas de la 

Figura 78).  
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Figura 78. Variación del espectro de absorción de una disolución acuosa de 

MB (1.5 x 10-5 M, traza azul) después de 30 minutos (traza gris), 1 h (traza 

morada) y 2 h (traza roja) en presencia del composite SiO2-TiO2 (17.5 mg mL-1) 

en ausencia de luz (volumen total 4 mL). Las líneas punteadas representan la 

absorbancia del MB recuperado de la superficie del composite después del 

primer y segundo lavado, respectivamente, ambos con EtOH fresco (4 mL 

cada uno). 

Aunque el MB es un catión tricíclico, también es muy soluble 

en agua; por lo tanto, podemos asumir con seguridad que este 

comportamiento podría extrapolarse a otros contaminantes 

orgánicos de tamaños similares y mayores, así como a aquellos 

con menor solubilidad en agua. Además, este comportamiento 

beneficia la eficiencia fotocatalítica del nuevo composite de SiO2-

TiO2 debido a la reducción de la distancia entre la fuente de 

radicales y los contaminantes orgánicos.  

Sin embargo, cuando se realizó el estudio de adsorción 

utilizando fenol (1 x 10-5 M) como el contaminante recalcitrante 

seleccionado, no se observó adsorción en el compuesto SiO2-

TiO2. Por lo tanto, tanto los cromatogramas UPLC registrados 

como los espectros UV-Vis de las muestras tomadas en diferentes 
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momentos en condiciones de oscuridad no mostraron ningún 

cambio. 

 

7.2.3. Evaluación de la capacidad fotocatalítica del 

composite de SiO2-TiO2 

Inicialmente, se estudió la corriente fotogenerada por el 

fotocatalizador para proporcionar evidencias de la separación de 

cargas tras su interacción con la luz aplicada. Así, la curva de 

cronoamperometría obtenida del electrodo preparado con las 

esferas de SiO2@TiO2 confirmó la eficiencia del proceso de 

separación de cargas (e--h+) en el fotocatalizador (Figura 79) 

[352,353]. Sin embargo, no se pudo estudiar la respuesta de la 

fotocorriente generada en el composite SiO2-TiO2 ya que la 

cantidad de TiO2 estaba por debajo de la sensibilidad del equipo. 
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Figura 79. Curvas de densidad de fotocorriente en función del tiempo con 

ciclos de 20 segundos de encendido/apagado (on/off) de las esferas de 

SiO2@TiO2. 

La actividad fotocatalítica del composite SiO2-TiO2 se evaluó 

inicialmente frente al MB como compuesto orgánico modelo 

utilizando para ello un fotorreactor en batch. Para ello, se 

irradiaron soluciones acuosas de MB (1.5 x 10-5 M) con luz 
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centrada en λem = 352 nm en presencia del composite SiO2-TiO2 

(17.5 mg mL-1). También se estudió la fotólisis del MB en ausencia 

del fotocatalizador como experimento control. Los experimentos 

fueron monitorizados por espectroscopía UV-vis siguiendo el 

pico de absorción a 664 nm del MB (Figura 80).  
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Figura 80. Espectro representativo de UV-Vis de la degradación fotocatalítica 

de una disolución acuosa aireada de MB (1.5 x 10-5 M) en presencia del 

composite SiO2-TiO2 (17.5 mg mL-1) a los 0, 30, 60 y 120 minutos de irradiación 

con luz UV-A de longitud de onda centrada en λem = 352 nm. Insert: Cinética 

de degradación del MB en presencia (●) y ausencia (■) del fotocatalizador 

SiO2-TiO2. 

La degradación fotocatalítica mediada por el composite SiO2-

TiO2 logró la eliminación del 80% de MB en los primeros 30 

minutos, consiguiendo su eliminación total en 120 minutos 

(Figura 80); Mientras que la fotólisis directa de MB solo 

representó el 20% de la degradación observada en el mismo 

tiempo de irradiación. Estos resultados demostraron de manera 

inequívoca la actividad fotocatalítica del nuevo compuesto, 

independientemente del mecanismo de degradación del MB 

fotocatalizado. 
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7.2.4. Mineralización de fenol mediante el composite SiO2-

TiO2 en un fotorreactor de flujo continuo 

Una vez demostrada la actividad fotocatalítica del composite 

SiO2-TiO2 utilizando el MB como modelo de contaminante 

orgánico representativo, investigamos su potencial en un 

fotorreactor de flujo frente a fenol, un contaminante real 

recalcitrante. Por ello, se diseñó y construyó un fotorreactor de 

flujo continuo SPS (estacionario de fase sólida) a escala de 

laboratorio. El Esquema 9 muestra el diagrama del fotorreactor 

que se compone de una columna tubular de borosilicato de 35 

cm3 (R) rodeada por dos módulos PCB independientes de LEDs 

UV-A (λem = 365 nm) (L1 y L2). Además, también incluye dos 

bombas peristálticas (P1 y P2) y dos tanques de alimentación: el 

tanque 1 (F1), que contiene el agua contaminada, y el tanque 2 

(F2) que contiene agua Mili-Q; y un distribuidor (D) que inyecta 

la muestra tras su paso por el fotorreactor, en un analizador de 

carbono orgánico total (T). Finalmente, el volumen excedente del 

distribuidor (D), junto con el que ya ha sido analizado por el 

TOC, se desecha en el tanque de residuos (W). Este diseño ofrece 

una alta área fotocatalítica debido al sistema de iluminación 

eficiente y un mejor transporte de masa de contaminantes desde 

la fase acuosa a la superficie del fotocatalizador como resultado 

del contacto dentro del fotorreactor. El esquema de los módulos 

PCB de LEDs UV-A y las imágenes del fotorreactor en 

funcionamiento, se encuentran en la sección 8.2.3 del Capítulo 8. 

El flujo volumétrico (QA1) que entra en la columna del 

fotorreactor (R) determina el tiempo de residencia (tR) de la 

disolución. Sin embargo, la corriente que sale de la columna se 

encuentra con otra corriente regulada por otro flujo volumétrico 

de agua Mili-Q (QA2), que diluye la muestra antes de su inyección 

en el analizador continuo Mettler Toledo Portable TOC 450 a un 

flujo fijo (QT) de 20 mL min-1.  
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Esquema 9. Diagrama del fotorreactor de flujo continuo a escala de 

laboratorio. 

Se inyectó una disolución de fenol (1 x 10-5 M, 720 ppb de carbono 

orgánico total) preparada en agua Milli-Q a través de la columna 

del fotorreactor, que contenía 7.5 g del composite SiO2-TiO2.  

Para optimizar el tiempo de residencia, se evaluaron cuatro 

regímenes diferentes (Tabla 9). Los resultados se muestran en la 

Figura 81. 

Tabla 9. Regímenes de trabajo del fotorreactor de flujo continuo, flujos 

volumétricos (QA1 y QA2), y tiempos correspondientes de residencia (tR). 

Regimen QA1 (mL min-1) tR (min) QA2 (mL min-1) 

1 10.1 3.47 23.4 

2 11.7 2.99 18.3 

3 14.5 2.41 18.3 

4 20.8 1.68 18.3 
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Figura 81. Mineralización fotocatalítica (negro) y evolución de la 

conductividad (azul) de una disolución acuosa de fenol (1 x 10-5 M) llevada a 

cabo en el fotorreactor de flujo continuo y con 7.5 g del composite SiO2-TiO2 

bajo radiación UV-A (𝛌max=365 nm) según el régimen de trabajo 1 y 2 (A); 

régimen 3 (B) y régimen 4 (C). Fotólisis de una disolución acuosa de fenol 

(1x10-5 M) en el fotorreactor de flujo continuo, trabajando en régimen 1 y lleno 

con 7.5 g de lana de vidrio prístina (D). 

La Figura 81A muestra los resultados obtenidos de manera 

secuencial para el régimen 1 y el régimen 2. Ambos regímenes 

mostraron resultados similares. Así, se produjo una caída 

drástica en la señal de TOC aproximadamente 15 minutos 

después de iniciar la irradiación hasta lograr la mineralización 

total de la solución de fenol, manteniéndose estable y por debajo 

de la línea base de agua Milli-Q durante el resto del tiempo de 

irradiación. En el régimen 1, la mineralización se logró en un 

tiempo de residencia de solo 3.47 minutos, mientras que en el 
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régimen 2, el tiempo de residencia fue de 2.99 minutos. Bajo el 

régimen 2, el flujo que llegaba al detector de TOC estaba menos 

diluido, aumentando en consecuencia la señal inicial de TOC. 

Además, la conductividad de las disoluciones de fenol también 

se midió in situ (ver línea azul en la Figura 81A). Se observó un 

pequeño aumento en la conductividad del agua a medida que 

disminuía la concentración de TOC, lo que podría explicarse por 

el equilibrio ácido-base del CO2 generado. Las Figuras 81B y 81C 

muestran los resultados obtenidos para la mineralización de 

fenol bajo los regímenes 3 y 4, respectivamente, sin cambiar el 

fotocatalizador. Como era de esperar, debido a los tiempos de 

residencia más cortos (2.41 minutos y 1.68 minutos, 

respectivamente), el nivel final de mineralización alcanzado fue 

menor (18% y 40% de los valores iniciales, respectivamente). Sin 

embargo, en ambos casos, a pesar de una rápida disminución de 

la señal de TOC hasta casi alcanzar la mineralización total en los 

primeros minutos de irradiación, el valor del TOC aumentó 

nuevamente, alcanzando un plateau. Este incremento puede 

deberse a fotoproductos que permanecían adsorbidos sobre la 

superficie del compuesto SiO2-TiO2. Durante el tiempo de 

irradiación, estos subproductos se liberan lentamente a la 

disolución acuosa debido a los bajos tiempos de residencia en el 

fotorreactor. Por lo tanto, puede que no haya suficiente tiempo 

para eliminar estas moléculas, por lo que aumentan la señal de 

TOC con el tiempo. Los ciclos consecutivos de 

encendido/apagado de los sistemas de iluminación dieron 

resultados idénticos. Se debe mencionar que en el experimento 

control, en el que se reemplazó el fotocatalizador por GW 

pristina, no se observó mineralización (ver Figura 81D). Además, 

se llevaron a cabo análisis de XPS y FESEM del compuesto SiO2-

TiO2 para evaluar la estabilidad del fotocatalizador. Ambos 

estudios revelaron la gran robustez del fotocatalizador, ya que el 

material permaneció inalterado durante su aplicación 
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fotocatalítica. Es importante mencionar que la oxidación del 

fenol hasta la mineralización total debe ocurrir siguiendo el 

mecanismo ya descrito en la literatura para el TiO2, ya que los 

soportes de SiO2 son inertes y no alteran el mecanismo de acción 

del fotocatalizador TiO2 [354]. 

Por lo tanto, todos los resultados han demostrado que el 

compuesto SiO2-TiO2 mantiene su actividad fotocatalítica 

durante la mineralización de aproximadamente 20 litros de 

disolución contaminada de fenol (1 x 10-5 M) debido a la 

naturaleza robusta del fotocatalizador en las condiciones de 

irradiación en un fotorreactor de flujo continuo. Ajustar los 

parámetros operativos, como el flujo de agua contaminada, la 

intensidad de la luz y la carga del fotocatalizador, permitió 

lograr la mineralización total de contaminantes orgánicos 

recalcitrantes en un tiempo corto.[355] De esta manera, se ha 

creado un fotocatalizador eficiente que puede ser utilizado en 

fotorreactores SPS de flujo continuo, al combinar un espesor 

óptimo de TiO2 en GW como soporte macroscópico y 

microesferas de SiO2@TiO2 para aumentar la superficie 

disponible. 
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7.3. Conclusiones 

El composite de SiO2-TiO2 se presenta como un nuevo 

fotocatalizador que supera las desventajas de los métodos 

tradicionales de tratamiento de aguas residuales, así como las 

deficiencias de los materiales reportados basados en TiO2. Por 

ejemplo, el nuevo composite SiO2-TiO2 ofrece un espesor óptimo 

de la capa de TiO2 (aprox. 30 nm), y su área fotocatalítica se ha 

aumentado mediante una estrategia innovadora. Para ello, el 

nuevo fotocatalizador se sintetizó uniendo esferas 

núcleo@corteza de SiO2@TiO2 micrométricas a un soporte de lana 

de vidrio (GW) recubierto con TiO2. 

La alta eficiencia fotocatalítica del compuesto SiO2-TiO2 se 

demostró al investigar la mineralización de una disolución de 

fenol (en el rango de ppm). A pesar de que el fenol no se adsorbe 

en el fotocatalizador, se mineralizó en 3.5 minutos en un régimen 

de flujo continuo. 

Además, los resultados revelaron que este fotocatalizador se 

puede implementar fácilmente como un lecho fijo en 

fotorreactores de flujo continuo (SPS) a escala de planta para la 

remediación de aguas residuales, ya que su reutilización no 

requiere procedimientos de filtración y no libera TiO2.
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7.4. Experimental 

7.4.1. Síntesis del composite SiO2-TiO2 

Los procesos de preparación de las esferas de SiO2@TiO2 y 

pretratamiento de la GW, fueron análogos a los descritos en el 

Capítulo 5. 

La GW lavada se sometió a dos procedimientos consecutivos de 

recubrimiento con TiO2 y decoración con esferas de SiO2@TiO2, 

según la siguiente metodología: 

La lana de vidrio lavada (25.4 g) se suspendió en EtOH (1000 mL) 

y se calentó a 75 ºC antes de agregar una disolución de TTIP (0.6 

mL) en 2-propanol (16 mL) bajo agitación vigorosa. Tras 2 h a 75 

ºC, la reacción se llevó a cabo durante 20 h adicionales a esta 

temperatura bajo un flujo de aire humidificado de 1.5 L min-1. 

Luego, se añadió una suspensión de las esferas de SiO2@TiO2 

previamente sintetizadas (1.2 g) en EtOH (500 mL) a la mezcla de 

reacción, y se mantuvo a 75 ºC bajo agitación vigorosa en un flujo 

de aire humidificado de 1.5 L min-1 durante 20 h adicionales. El 

material resultante se filtró, se lavó con H2O (150 mL) y EtOH 

(250 mL) y se secó a 100 ºC durante la noche antes de calcinarlo 

a 500 ºC durante 2 h, con un aumento de temperatura (desde la 

temperatura ambiente hasta 500 ºC) a una velocidad de 10 ºC 

min-1. Este material recién sintetizado (24.2 g) se sometió a un 

segundo procedimiento consecutivo de recubrimiento con TiO2, 

decoración con esferas de SiO2@TiO2 y calcinación para obtener 

el composite final SiO2-TiO2. 
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7.4.2. Cálculos teóricos 

7.4.2.1. Estimación teórica para la síntesis de la capa de TiO2 

sobre la GW 

Se estimó el TTIP necesario para obtener una capa de TiO2 de 

aproximadamente 20 nm de espesor sobre la GW asumiendo que 

la GW es un cilindro geométricamente perfecto. Los siguientes 

cálculos se refieren a 1 g de GW que presenta un diámetro de 20 

µm (valor medio entre especificaciones: 15-25 µm). 

 

Figura 82. Suposición de la forma geométrica de la GW como un cilindro 

perfecto. 

Por lo tanto, calculamos el volumen correspondiente a 1 g de GW 

para luego calcular su superficie (nota: asumimos que 1 g de GW 

está hecho de una sola fibra cilíndrica y los dos extremos del 

cilindro no se han incluido para el cálculo de la superficie. Puesto 

que la GW se compone de SiO2, la densidad de SiO2 utilizada en 

los siguientes cálculos es la misma que se utilizó anteriormente. 

𝑉𝐺𝑊 =
1 𝑔

2. 2 × 106 𝑔 𝑚−3 = 4.54 × 10−7𝑚3 

 

𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑖𝑙𝑖𝑛𝑑𝑟𝑜:    𝑉 = ℎ𝜋𝑟2 

ℎ𝐺𝑊 =
4.54 × 10−7𝑚3

𝜋 × (10 × 10−6)2𝑚2 = 1432.4 𝑚 

 

𝑆𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒 𝑑𝑒𝑙 𝑐𝑖𝑙𝑖𝑛𝑑𝑟𝑜:   𝑆 = 2𝜋𝑟ℎ 

𝑆𝐺𝑊 = 2𝜋 × 10 × 10−6 𝑚 × 1432.4 𝑚 = 0.09 𝑚2 
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Ahora, considerando la superficie calculada para el GW, 

calculamos el volumen de TiO2 necesario para lograr un espesor 

mejorado de 20 nm. 

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑆 × ℎ𝑇𝑖𝑂2

=  0.09 𝑚2 × 20 × 10−9 𝑚 = 1.80 × 10−9 𝑚3 

Finalmente, con este valor podemos calcular los moles de TiO2 

necesarios para obtener el incremento de espesor deseado y el 

volumen de TTIP necesario para lograr este objetivo (por g de 

GW). 

𝑚𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑇𝑖𝑂2

 𝑥 𝑑𝑇𝑖𝑂2
= 1.80 × 10−9𝑚3 × 3. 90 × 106 𝑔 𝑚−3

= 7.02 × 10−3 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 

𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠𝑇𝑖𝑂2
= 7.02 × 10−3 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 𝑥 

1 𝑚𝑜𝑙 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2

79.86 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2

= 8.80 × 10−5 𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠 𝑑𝑒 𝑇𝑖𝑂2 

 

𝑚𝑜𝑙𝑒𝑠𝑇𝑇𝐼𝑃 = 8.80 × 10−5 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑖𝑂2 ×
1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑖𝑂2

×
284.2 𝑔 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃

1 𝑚𝑜𝑙 𝑇𝑇𝐼𝑃
 × 

1 𝑚𝐿 𝑇𝑇𝐼𝑃

0.937 𝑔 𝑇𝑇𝐼𝑃

=  0.027 𝑚𝐿 𝑑𝑒 𝑇𝑇𝐼𝑃 

 

7.4.2.2. Estimaciones teóricas para la decoración de la GW 

con las esferas de SiO2@TiO2. 

Para calcular el número de esferas de SiO2@TiO2 necesarias para 

decorar la superficie de GW estimamos la superficie ocupada por 

las esferas (suponemos que una esfera de SiO2@TiO2 ocupa una 

superficie equivalente a un cuadrado de 615 nm de lado). 
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Figura 83. Formas geométricas asumidas para la superficie de la GW (izq.) y 

las esferas de SiO2@TiO2 (dcha.) equivalentes a un cuadrado perfecto. 

El número de esferas de SiO2@TiO2 para cubrir la superficie de la 

GW (ver apartado anterior: 0.09 m2 g-1) se estima de la siguiente 

forma: 

𝑁ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 =
0.09 𝑚2

(615 × 10−9)2 𝑚2𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠−1

= 2.38 × 1011 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 

Ahora, calculamos el número total de esferas: 

𝑉𝑇 = 𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 × 𝑉𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠

= 2.38 × 1011 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎𝑠 × 1.22 × 10−19 𝑚3 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄

= 2.90 × 10−8 𝑚3  

Luego, para convertir este volumen en la masa de las esferas de 

SiO2@TiO2, calculamos una nueva densidad para las esferas de 

SiO2@TiO2. Por lo tanto, necesitamos calcular la masa de los 

núcleos de SiO2 y la corteza de TiO2 para determinar la masa total 

de una esfera de SiO2@TiO2, luego la "nueva densidad" para una 

esfera de SiO2@TiO2 se estima de la siguiente manera: 

𝑉𝑆𝑖𝑂2
= 9.95 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

𝑉𝑆𝑖𝑂2−𝑇𝑖𝑂2
= 1.22 × 10−19 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

𝑉𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2

− 𝑉𝑆𝑖𝑂2
=  2.25 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

𝑚𝑆𝑖𝑂2
= 𝑉𝑆𝑖𝑂2

× 𝑑𝑆𝑖𝑂2

= 9.95 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄

× 2. 2 × 106 𝑔 𝑚−3

= 2.19 × 10−13𝑔/ 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 
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𝑚𝑇𝑖𝑂2
= 𝑉𝑇𝑖𝑂2

× 𝑑𝑇𝑖𝑂2

= 2.25 × 10−20 𝑚3 𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎⁄  

× 3. 9 × 106 𝑔 𝑚−3

= 8.78 × 10−14𝑔/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 

 

𝑚𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2
= 2.19 × 10−13𝑔/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

+ 8.78 × 10−14𝑔/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

= 3.07 × 10−13𝑔/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 

𝑑𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 =
𝑚𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2  𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

𝑉𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

=
3.07 × 10−13𝑔/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

1.22 × 10−19 𝑚3/𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

= 2.51 × 106 𝑔 𝑚3⁄  

Finalmente, la masa de esferas de SiO2@TiO2 fue: 

𝑚𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎 = 𝑉𝑇 × 𝑑𝑆𝑖𝑂2@𝑇𝑖𝑂2 𝑒𝑠𝑓𝑒𝑟𝑎

= 2.90 × 10−8 𝑚3 × 2.51 × 106 𝑔 𝑚3⁄ = 0.073 𝑔 

 

7.4.3. Análisis de la capacidad de adsorción-desorción del 

composite SiO2-TiO2 

La adsorción de MB en la superficie del composite SiO2-TiO2 se 

evaluó de acuerdo con el siguiente procedimiento: se mantuvo 

una suspensión (17.5 mg·mL-1, 70 mg) del composite SiO2-TiO2 

en una disolución acuosa de MB (1.5 x10-5 M, 4 mL) en ausencia 

de luz durante 2 horas a 25 °C. Se tomaron alícuotas de la mezcla 

que se filtraron con un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE de 13 mm 

con poros de 0.22 μm, y se registró la absorbancia en el 

espectrofotómetro UV-vis después de 30, 60 y 120 min. Se utilizó 

como referencia el espectro de una disolución acuosa de MB (1.5 

x10-5 M). 
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La desorción de MB del material se evaluó utilizando etanol 

como disolvente de desorción. Tras 2 horas en oscuridad, se 

retiró el composite SiO2-TiO2 de la mezcla de reacción y se lavó 

con etanol durante 1 hora (2x4 mL). Luego, la disolución 

etanólica se filtró con un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE de 13 

mm con poros de 0.22 μm, y se registró la absorbancia en el 

espectrofotómetro UV-vis. 

La adsorción de fenol en el composite SiO2-TiO2 se estudió 

utilizando el mismo procedimiento descrito para MB. Para ello, 

se mantuvo una suspensión del composite SiO2-TiO2 (17.5 

mg·mL-1, 70 mg) en una disolución acuosa de P (10-5 M, 4 mL) en 

la oscuridad durante 2 horas a 25 °C. En este caso, las alícuotas 

se monitorizan tanto utilizando el espectrofotómetro UV-vis 

como el UPLC con un detector UV ajustable. Así, se llevó a cabo 

el análisis UPLC con una columna ACQUITY UPLC BEH C18 de 

1.7 µm y 100 mm de longitud. La fase móvil se mantuvo en 0.5 

mL min-1 con una mezcla isocrática del 70 % de agua (1% de ácido 

fórmico) y el 30 % de acetonitrilo. Se inyectaron alícuotas de 5 

µL, y el rango de longitud de onda de detección se seleccionó 

desde 210 nm hasta 400 nm. 

 

7.4.4. Evaluación de la actividad fotocatalítica del 

composite SiO2-TiO2 

La actividad fotocatalítica del composite SiO2-TiO2 se evaluó a 

temperatura ambiente en el fotorreactor Luzchem con 8 

lámparas de longitud de onda máxima de emisión de 352 nm y 

una potencia de 8 W cada una. Las muestras se colocaron a 

aproximadamente 10 cm de las lámparas (la intensidad de la luz 

fue de 3.8 mW cm-2). En una prueba fotocatalítica típica, 

diferentes mezclas acuosas (4 mL cada una) de MB (1.5x10-5 M) 

en presencia del composite SiO2-TiO2 (17.5 mg·mL-1) se 
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irradiaron en tubos de vidrio de 1.5 cm de diámetro interno, a 

temperatura ambiente (25 ºC). La fotodegradación de MB se 

monitorizó a diferentes tiempos de irradiación (hasta 2 horas) 

mediante análisis UV-Vis. Finalmente, el composite SiO2-TiO2 se 

sometió al método de desorción descrito anteriormente para 

asegurar el balance de masas. 

Además, una disolución acuosa de MB (1.5x10-5 M) se sometió al 

mismo procedimiento de irradiación en ausencia del 

fotocatalizador para evaluar la fotólisis directa. 

 

7.4.5. Medidas de corriente fotogenerada 

La medida de la corriente fotogenerada se realizó siguiendo el 

procedimiento descrito en la sección experimental del Capítulo 

4. 

 

7.4.6. Mineralización de fenol por el composite SiO2-TiO2 

en un fotoreactor SPS de flujo continuo 

La mineralización de una disolución de fenol (10-5 M) en agua 

Milli-Q se evaluó a temperatura ambiente (25ºC) en un 

fotorreactor de flujo continuo portátil de 35 cm3 lleno con 7.5 g 

del composite SiO2-TiO2. El progreso de la mineralización se 

monitorizó in situ con un Analizador de Carbono Orgánico Total 

(TOC, Mettler Toledo Portable TOC 450) acoplado al fotorreactor 

de vidrio tubular. Para este propósito, se circuló agua Milli-Q a 

través del fotorreactor a una velocidad de 10 mL min-1, y se midió 

una línea de base durante 45 minutos para asegurar un flujo 

estacionario en ausencia de luz. Luego, el valor del TOC de la 

disolución de fenol (720 ppb de C) se monitorizó durante 45 

minutos en las mismas condiciones para asegurar la 
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estabilización del TOC antes de encender el sistema de 

irradiación LED. Se utilizaron dos estructuras de PCB de LED 

caseras con 40 LEDs UV de un solo color, de 800 mW cada uno, 

con una banda de irradiación centrada en λem = 365 nm. El 

fotorreactor de vidrio tubular se colocó entre las dos estructuras 

de PCB de LED a una distancia de aproximadamente 1.5 cm de 

cada una (la intensidad de luz de cada PCB de LED a esta 

distancia del fotorreactor de vidrio tubular era de 160 mW/cm2).
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8.1. Técnicas e instrumentos caracterización 

8.1.1. Microscopía electrónica de transmisión 

Las imágenes de microscopía electrónica de transmisión (TEM) 

se registraron en un Flash JEM-1400 con un voltaje de aceleración 

de 120 kV. Las imágenes de microscopía electrónica de 

transmisión de alta resolución (HR-TEM) se registraron en un 

JEM-2100F cuyo voltaje de aceleración se ajustó a 200 kV. Este 

microscopio está equipado con un cañón de emisión de campo 

(FEG) para imágenes de alta resolución, una unidad STEM que 

presenta dos detectores para análisis de campo claro y campo 

oscuro (HAADF) y un detector de espectroscopia de dispersión 

de energía (EDS) X-Max 80 de Oxford Instruments. Las muestras 

de TEM se prepararon como una suspensión sólida sobre una 

rejilla de cobre (malla 300) con una película de carbono. 

 

8.1.2. Microscopía electrónica de barrido de emisión de 

campo 

La microscopía electrónica de barrido de emisión de campo 

(FESEM) se ha utilizado para proporcionar imágenes de la 

superficie de las muestras, trabajando en un rango de 1 a 20 kV 

como voltaje de aceleración. Así, las imágenes se registraron en 

un ZEISS-ULTRA 55 el cual está provisto de los siguientes 

detectores: 

o Detector de Electrones Secundarios (SE): Este provee 

imágenes detalladas de la topología superficial de la 

muestra. 

o Detector secundario in lens: Consigue imágenes de alta 

resolución trabajando con electrones secundarios de baja 

energía, lo que garantiza la estabilidad de las muestras 

sensibles al haz.  
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o Detector de electrones retrodispersados (AsB): Es sensible a la 

variación del número atómico en los elementos presentes 

en la muestra; por lo tanto, se utiliza para observar 

cambios en la composición química de la muestra. 

o Detector de electrones retrodispersados in lens (EsB): 

Proporciona una señal de electrones retrodispersados 

pura sin contaminación de electrones secundarios con un 

potencial de aceleración muy bajo. Da un contraste Z más 

alto que cualquier otro detector de retrodispersión, y es 

el único que puede seleccionar los electrones según su 

energía, lo que permite la diferenciación entre elementos. 

o Detector de energía dispersive de Rayos-X (EDS): 

Proporciona un análisis elemental de la superficie de la 

muestra, ya que recibe rayos X dispersados 

selectivamente de la muestra de estudio. 

Las imágenes de alta resolución se registraron en un ZEISS-

GEMINI 500 (HRFESEM) el cual proporciona una respuesta de 

alta resolución a voltajes bajos en el rango de 0.7 a 7 kV, como 

voltaje de aceleración. 

Las muestras se depositaron como una dispersión sólida sobre 

un soporte de aluminio y se fijaron con una mezcla de cemento 

de carbón en 2-propanol. 
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8.1.3. Microscopía de haz de iones focalizados  

El microscopio de haz de iones focalizados (FIB) incorpora un 

microscopio de doble haz compuesto por un FESEM con un 

microscopio de haz de iones de galio focalizado. El uso de iones 

de Ga+ produce la ruptura de los enlaces químicos y la ionización 

de los átomos del sustrato. Dado que el haz de iones se puede 

enfocar y monitorizar, el efecto modifica la estructura de la 

muestra a escala nanométrica produciendo cortes y zanjas para 

obtener información de la matriz de las muestras. Las imágenes 

obtenidas de FIB presentan la misma calidad de detalle obtenida 

por el microscopio FESEM debido al doble haz incorporado en el 

microscopio. Las muestras se prepararon como se describió 

anteriormente, donde se utilizó un soporte de aluminio y 

cemento de carbón. 

 

8.1.4. Difracción de Rayos X 

El análisis de difracción de Rayos X (XRD) de las muestras se 

llevó a cabo en un sistema radiactivo de rayos X CUBIX XRD 

DY0822 de PANalytical Ltd. a una velocidad de barrido de 0.5o 

min-1, operado a 30 mA y 40 kV usando radiación de rayos X Kα 

filtrada por un filtro de Ni-Cu (λ = 1.540 Å) para determinar la 

fase cristalina de las diferentes muestras. 

 

8.1.5. Área superficial y distribución de tamaño de poro 

Las isotermas de adsorción-desorción de nitrógeno a 77 K de las 

muestras se determinaron en un equipo de área superficial 

ASAP2420 BET de Micrometrics Ltd. Se utilizó la ecuación de 

Brunauer-Emmett-Teller (BET) para los cálculos del área 

superficial específica (SSA). La distribución del tamaño de poro 
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se determinó mediante el método Barret-Joyner-Halenda (BJH). 

Las muestras se prepararon como un polvo molido. 

 

8.1.6. Espectroscopía de absorbancia de UV-Vis 

Se empleó un espectrofotómetro Cary-50 de Variant Factory Ltd. 

para registrar los espectros de absorbancia UV-Visible (UV-Vis) 

de las muestras. Todos los espectros se registraron a temperatura 

ambiente, utilizando celdas de cuarzo de 1 cm de longitud de 

camino óptico, en el rango de 0.1 a 1 unidades de absorbancia en 

el rango de de 200 a 800 nm. Las muestras se prepararon en 

disolución o en suspensión, respectivamente. 

 

8.1.7. Espectroscopía de reflectancia difusa 

Los datos de espectroscopía de reflectancia difusa se registraron 

utilizando un espectrofotómetro Cary-5000 UV-Vis de Variant 

Factory Ltd. 

La estimación del espacio entre bandas se realizó a través de la 

función Kubelka-Munk junto con el gráfico de Tauc.[214] Los 

respectivos espectros de absorción de cada muestra se 

transformaron en unidades Kubelka-Munk en función de la 

relación (αhν)1/2 = k(hν – Ebg) según: 

o La variable (αhν)1/2 se seleccionó como la ordenada "y", 

donde α representa el valor de absorbancia UV-Vis. 

o La variable hν fue elegida para la abscisa "x", donde h 

representa la constante de Plank (6.63 x 10-34 Joule s-1), c se 

refiere a la velocidad de la luz (3.0 x 108 m s-1) y v 

representa la frecuencia de la radiación, v = c/λ. 

En cuanto a la gráfica de Tauc, se debe considerar la sección recta 

cerca de la región del punto de inflexión en el espectro DR. La 
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intersección de la recta resultante ((αhν)1/2 = Ahν – B) con el eje 

de la abscisa (αhν)1/2 = 0 da lugar a Ebg = hν. 

Las muestras fueron molidas y prensadas consecutivamente 

sobre un soporte específico para el análisis. 

 

8.1.8. Espectroscopía Raman 

El análisis Raman se basa en la luz dispersada por un material 

después de que lo alcance una luz monocromática. Así, la luz se 

dispersa de forma inelástica debido a su interacción con los 

estados vibracionales de la muestra, lo que provoca un ligero 

cambio de frecuencia en la luz dispersada en comparación con la 

luz monocromática inicial. Estos cambios de frecuencia son 

característicos de cada material.  

Los espectros Raman registrados a temperatura ambiente con un 

láser de excitación HPNIR de 514.5 y 785 nm en un 

espectrómetro Renishaw in via Reflex Raman equipado con un 

microscopio Olympus y un detector de cámara CCD. La potencia 

del láser en la muestra fue de 15 mW y se tomaron un total de 20 

adquisiciones para cada espectro. Las muestras se prepararon 

como un polvo fino para el análisis Raman. 

 

8.1.9. Medidas de campo magnético 

El campo magnético de las muestras fue medido por la Unitat de 

Mesures Magnètiques dels Centres Científics i Tecnològics de la 

Universitat de Barcelona en un susceptómetro Quantum Design 

SQUID MPMS-XL acoplado a un magnetómetro de muestra 

vibrante (VSM). Las muestras magnéticas se prepararon como 

polvo molido antes del análisis VSM. 
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8.1.10. Resonancia paramagnética electrónica (EPR) 

Las muestras se sometieron a un análisis de resonancia 

paramagnética electrónica (EPR) para estudiar su eficiencia en la 

producción de especies radicales. Los análisis de EPR se 

realizaron en un instrumento Bruker EMX-12 que opera en 

banda X a 9.5 GHz, amplitud de modulación de 1 G y frecuencia 

de modulación de 100 KHz. Todos los experimentos de EPR se 

llevaron a cabo a temperatura ambiente y los datos se trataron 

con el software WinSIM. 2,2-Dimethyl-3,4-dihydro-2H-pyrrole 

1-oxide (DMPO) fue utilizado como una trampa de radicales 

para poder detectar el radical hidroxilo (·OH), el superóxido de 

oxígeno/el radical hidroperoxilo (O2·-/·O2H) y el radical sulfato 

(SO4·-), mediante la formación de los aductos de spin DMPO-OH, 

DMPO-OOH and DMPO-SO4, respectivamente [315,316]. 

En un experiment típico para la detección de ·OH and SO4
·-: una 

suspension acuosa (1 mg mL-1) del material de estudio fue 

preparada en presencia de  DMPO (10 mM) y en presencia o 

ausencia de PMS (0.22 mM) o H2O2 (2.2 mM) como promotores 

de radicales, bajo atmósfera de N2. Luego, la mezcla se colocó en 

una celda plana de cuarzo Bruker. Los espectros EPR se midieron 

primero en ausencia de luz y segundo durante la irradiación. 

Por otro lado, la detección de los radicales O2
·-/·O2H se llevó a 

cabo mediante una suspensión (1 mg mL-1) del material de 

estudio en EtOH:H2O (4:1) en presencia de DMPO (10 mM). 

Todas las irradiaciones para el estudio EPR se realizaron con una 

lámpara de arco corto de mercurio HBO de 50 W con filtro de 

corte de 380 nm. 
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8.1.11. Termogravimetría 

El análisis termogravimétrico (TGA) tiene como objetivo 

estudiar los procesos de descomposición térmica de la materia 

orgánica en función de la atmósfera y la temperatura a la que se 

expone. Los análisis de TGA se realizaron en un analizador 

NETZSCH Jupiter STA 449 F3 TGA. En una experiencia típica, 

las muestras preparadas en forma de polvo se sometieron a una 

rampa de temperatura de 10 oC min-1 desde 25 hasta 900 oC y un 

flujo de aire de 30 mL min-1 bajo condiciones atmosféricas 

normales. Se determinó la variación de masa orgánica en el rango 

de temperatura seleccionado. Las muestras se prepararon como 

un polvo molido. 

 

8.1.12. Espectroscopía de emisión atómica mediante 

plasma acoplado inductivamente 

La emisión atómica de plasma acoplado inductivamente (ICP-

OES) utiliza plasma acoplado inductivamente para producir 

electrones y iones excitados a partir de la muestra seleccionada 

que emiten radiación electromagnética a una longitud de onda 

específica característica de un elemento en particular. Los 

analitos se ionizan generando sus espectros de emisión atómica, 

cuya intensidad está directamente relacionada con la 

concentración del elemento a estudiar. 

El análisis ICP-OES se realizó en un sistema iCAP PRO ICP-OES 

de Thermo Scientific. La preparación de las muestras para el 

análisis ICP-OES se realizó de la siguiente manera: se 

disgregaron 30 mg de cada muestra con 5 mL de una disolución 

ácida 3:1:1/HCl:HNO3:HF durante 24 h a temperatura ambiente. 

Luego, la disolución preparada se diluyó hasta 60 mL con agua 

mili-Q antes de ser sometida al análisis. 
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8.1.13. Espectroscopía de fotoelectrones de Rayos X 

El análisis de espectroscopía de fotoelectrones de rayos X (XPS) 

utiliza rayos X para interactuar con la superficie de la muestra 

liberando electrones, cuya energía se midió para determinar la 

estequiometría, el estado químico y la estructura electrónica de 

la muestra. El análisis XPS de las muestras se realizó utilizando 

un espectrómetro SPECS equipado con un detector Phoibos 150 

MCD-9 utilizando radiación monocromática de rayos X Al Kα 

(1486.6 eV). La energía de paso fue de 30 eV y la potencia de 

rayos X fue de 100 W. Todos los experimentos se realizaron en 

condiciones de alto vacío. El tratamiento de los espectros se 

realizó utilizando el software CASA. Las energías de enlace (BE) 

se referenciaron al carbono adventicio (C1s a 284.5 eV). 

 

8.1.14. Espectroscopía de resonancia magnética nuclear 

(RMN) 

La espectroscopia de Resonancia Magnética Nuclear (RMN) de 

protón utiliza las características magnéticas del núcleo atómico 

de 1H para determinar la estructura química y los grupos 

funcionales que constituyen las moléculas orgánicas de estudio. 

Los espectros de RMN se registraron en un NMR Advance III de 

300 MHz de Bruker. Las muestras se disolvieron con disolventes 

deuterados, el desplazamiento químico (δ) se expresó en ppm y 

los valores de acoplamiento (J) fueron indicados en Hz.
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8.2. Técnicas e instrumentos de análisis 

8.2.1. Análisis de cromatografía líquida de alta eficacia 

El análisis de cromatografía líquida de alta eficacia (HPLC) se 

utiliza para la separación de pequeñas moléculas orgánicas. Las 

muestras líquidas se inyectaron en el sistema HPLC donde una 

columna de gel de sílice separa las diferentes moléculas 

orgánicas que constituyen la muestra inicial para finalmente ser 

identificadas por un detector específico. 

Los análisis HPLC fueron realizados por un modelo LC Agilent 

1220 Infinity con bomba cuaternaria G4290B, detector de 

fotodiodo G4290B y detección de longitud de onda de 200 a 360 

nm, y un modelo Agilent Serie 1100 con bomba cuaternaria 

G1311 A, detector de matriz de fotodiodo G1315B con detección 

de longitud de onda de 200 nm a 600 nm, inyector automático de 

líquidos estándar G1313 A y desgasificador G1322 A. Una 

Columna Mediterranean Sea 18 (25 cm × 0.46 cm, 5 μm particle 

size) fue utilizada para los estudios de HPLC. La fase móvil se 

fijó a 1.5 mL min−1 con una mezcla isocrática de agua a pH 3 (55 

%) y acetonitrilo (45 %). Se inyectaron alícuotas de 90 μL y el 

detector se fijó a 215 nm. Todas las muestras fueron filtradas con 

un filtro de jeringa CLARIFY-PTFE 13 mm de 0.22 μm de poro 

antes del análisis de HPLC. 

 

8.2.2. Análisis de cromatografía líquida de alto 

rendimiento  

El análisis de cromatografía líquida de alto rendimiento (UPLC) 

es análogo al análisis de HPLC ya que se utiliza para la 

separación de moléculas orgánicas. Sin embargo, la diferencia 

entre ambos radica en que el análisis por UPLC se caracteriza por 
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ofrecer mejor resolución, mayor velocidad, mayor sensibilidad y 

menor consumo de solvente en comparación con HPLC. 

Los análisis por UPLC fueron realizados por un modelo Flexar 

UPLC FX-10 de Perkin Elmer y equipado por un detector de UV-

Vis y una columna ACQUITY UPLC BEH C18 de 1.7 µm y 100 

mm de longitud. La fase móvil se mantuvo en 0.5 mL min-1 con 

una mezcla isocrática del 70 % de agua (1% de ácido fórmico) y 

el 30 % de acetonitrilo. Se inyectaron alícuotas de 5 µL, y el rango 

de longitud de onda de detección se seleccionó desde 210 nm 

hasta 400 nm.
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8.3. Fotorreactores 

En esta tesis doctoral se han utilizado dos tipos de fotoreactores: 

 

8.3.1. Fotorreactor LuzChem 

Fotorreactor LuzChem modelo LZC-4V equipado con 8 

lámparas halógenas de Xe de 8 W cada una y que emiten luz con 

λem = 352 nm, ver Figura 84. Este fotorreactor se utilizó en las 

irradiaciones de los capítulos 4, 6 y 7. 

 
Figura 84. Fotorreactor LuzChem modelo LZC-4V equipado con 8 lámparas 

halógenas de Xe de 8 W cada una y que emiten luz con λem = 352 nm 

 

8.3.2. Fotorreactor LED de fabricación casera 

Fotorreactor LED de fabricación casera construido con 2.5 m de 

cinta de LEDs azules Samsung SMD5630 IP20 de 15 W m-1 

instalados en forma de espiral (ver Figura 85) y con una banda 

de irradiación centrada en λem = 450 nm. Este fotorreactor se 

utilizó en el capítulo 3. 
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Figura 85. Fotorreactor LED de fabricación casera constituido por una cinta de 

2.5 m de LEDs azules con la banda de emisión centrada en λem = 450 nm. 

 

8.3.3. Esquema de los módulos LED PCB y fotorreactor 

casero SPS de flujo continuo 

Módulos PCB independientes de LEDs UV-A (λem = 365 nm) 

(Figura 86) que irradian el fotorreactor casero de flujo continuo 

(Figura 87) utilizado en el capítulo 7. 

 

Figura 86. Diseños renderizados de los módulos PCB independientes de LEDs 

UV-A (λem = 365 nm). 
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Figura 87. Imágenes de las diferentes partes del fotocatalizador casero de flujo 

continuo utilizado en el capítulo 7. 
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The present Doctoral Thesis aims the development and 

optimization of heterogeneous photocatalysts for the 

remediation of wastewater loaded with organic contaminants. 

The conclusions of each part are as follows: 

 

Part I: Heterogeneous Organic Photocatalysts 

The careful design of SiO2-RF prevents the formation of the 

triplet excited state of RF moieties and, consequently, 1O2. 

Indeed, this design results in enhanced photo-stability for the 

new photocatalyst. Moreover, the extremely short singlet excited 

state of RF moieties in the SiO2-RF photocatalyst emphasizes the 

importance of the adsorption of organic contaminants to the 

heterogenous photocatalysts. Finally, a new photocatalytic 

mechanism for the RF chromophore in SiO2-RF has been 

proposed. This mechanism has been supported by the conducted 

photocatalytic experiments. A novel heterogenous photocatalyst 

in which RF has been covalently attached to the surface of SiO2 

spheres is presented. 

 

Part II: Heterogeneous Photocatalysts Based on 

Semiconductors 

With the aim of addressing the challenge posed by the 

nanometric size of TiO2, it has been immobilized onto SiO2. 

Through this approach, the size of the photocatalyst has 

successfully been increased to facilitate its recovery from the 

reaction media. To achieve this, a highly controlled new 

synthesis sol-gel method has been developed enabling to 

covalently bond TiO2 on the SiO2 surface. This strategy not only 

avoids leaching but also ensures the photocatalyst reusability. 

Furthermore, this synthetic method allowed to meticulously 
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control the thickness of the TiO2 shell. In fact, from a range of 

photocatalysts with different shell thicknesses it was concluded 

that for an irradiance of 3.8 mW cm-2, the optimal thickness of the 

TiO2 shell is approximately 30 nm. 

Moreover, the efficiency and robustness of supported TiO2 

photocatalysts synthetized through this new sol-gel 

methodology has been evaluated under real conditions. For this, 

TiO2 covalently supported over both SiO2 spheres and GW were 

tested under real conditions in the photodegradation of 

Sulfamethoxazole from simulated wastewater. SiO2@TiO2 

photocatalyst achieved 51 % of contaminant removal in a 

simulated urban wastewater matrix. 

Then, Fe3O4 nanocristals were covalently attached to TiO2 shell 

over SiO2 spheres to achieve the novel SiO2@TiO2@Fe3O4 

photocatalysts. This photocatalyst was tested in the 

mineralization of ortho-phenylphenol. For this, two radical 

promoters were tested: PMS and H2O2. PMS emerges as the ideal 

radical promoter for the mineralization of organic contaminants 

in the presence of SiO2@TiO2@Fe3O4 through a photo-Fenton-like 

process in a heterogeneous medium at pH 7. In comparison, 

H2O2 tends to form ·OOH radicals compromising its efficiency. 

Finally, SiO2@TiO2 photocatalyst was combined with GW@TiO2 

to achieve the novel SiO2-TiO2 composite. This strategy aims to 

merge the efficiency of SiO2@TiO2 nanometric photocatalysts 

with the practicality usage of GW@TiO2 micrometric 

photocatalysts in a continuous flow photoreactor. The high 

efficiency of SiO2-TiO2 composite in a continuous flow 

photoreactor against the recalcitrant phenol is considered as a 

step forward the industrialization of this wastewater technology. 
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