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Resumen 

En este estudio se evaluó la aplicación de escorias del proceso de obtención del cobre 

como fotocatalizador heterogéneo en un proceso de oxidación avanzada tipo Fenton; 

basado en un sistema asistido con luz solar (Escoria de cobre−H2O2−luz solar), tanto en la 

producción de radicales •OH como en la inactivación de huevos de parásitos (Ascaris 

suum) a pH circumneutral. La metodología experimental se dividió en seis etapas 

principales: 1) obtención y acondicionamiento de la escoria; 2) caracterización 

fisicoquímica y óptica de la escoria metalúrgica, EC; 3) pruebas exploratorias de producción 

de radicales •OH mediante el sistema EC−H2O2−luz solar (proceso tipo Fenton); 4) pruebas 

de optimización del proceso tipo Fenton en la producción de radicales •OH y cinéticas de 

producción de radicales •OH (determinación de los parámetros cinéticos y termodinámicos 

de la reacción tipo Fenton); 5) pruebas de estabilidad de EC como catalizador tipo Fenton; 

6) pruebas de inactivación de huevos de A. suum en suspensiones preparadas. 

De acuerdo con resultados, la EC presenta una alta concentración de Fe en su estructura 

(36% w/w o 90% como fayalita). Pese a su baja área superficial (0.7m2/g), las partículas de 

EC presentan una alta carga negativa o bien, sitios básicos, con los que el H2O2 puede 

formar complejos para posteriormente producir los radicales •OH en la superficie de la EC. 

Se determinó un valor de band gap de 2.5 ± 0.1 eV; con este valor de energía, el material 

es foto-activado con longitudes de onda de hasta 478 nm. El valor de band gap es menor 

que el reportado para TiO2 (3.2 eV), el semiconductor más ampliamente utilizado en 

fotocatálisis.  

Por otra parte, se determinó que los parámetros que ejercen influencia en el desempeño 

del sistema EC−H2O2−luz solar son: el pH, la irradiación de luz, la dosis de EC y la 

concentración inicial de H2O2. A través de la Metodología de Superficie de Respuesta 

(MSR) se determinó que las condiciones óptimas de operación, para la máxima producción 

de radicales, fueron las siguientes: dosis de EC: 5.7 g/L; [H2O2]0: 4,035 mg/L; pH= 6; 

Irradiación de luz: 500 W/m2. Bajo estas condiciones, el sistema alcanzó una producción de 

radicales •OH de 1,391.18 y 2,096.48 µmoles/L en 20 y 60 min de reacción, 

respectivamente. 

La cinética de reacción de la activación del H2O2 se ajustó a un modelo de pseudo−primer 

orden (r2= 0.9904). El valor de la constante de velocidad, kobs, calculado para el sistema 

EC−H2O2−luz solar, operado bajo condiciones óptimas, fue de 0.0441 min-1. Por otra parte, 

los resultados experimentales mostraron que la kobs del sistema se rige por la velocidad de 

difusión del soluto hacia la superficie de la EC. Así mismo, se determinó que la 
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descomposición de H2O2 en radicales •OH mediante el sistema evaluado, requiere una baja 

energía de activación (22.28 KJ/mol) cuando se usa EC como catalizador tipo Fenton. 

Los ensayos de desinfección de agua (inactivación de huevos de Ascaris suum, hAs) con el 

sistema, bajo condiciones óptimas de operación, alcanzan porcentajes de inactivación 

cercanos al 90%. 
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Abstract 

In this study was evaluated the application of slag of process of obtaining copper as 

heterogeneous photocatalyst in advanced oxidation process Fenton-like; based on assisted 

system with solar light (Copper slag-H2O2-sunlight), both in the production of •OH radicals 

and inactivation of parasites (Ascaris suum eggs) to pH circumneutral. The experimental 

methodology was divided into six main stages: 1) obtaining and conditioning of the slag; 

2) physical, chemical and optical characterization of metallurgical slag, EC; 3) Exploratory 

tests •OH radical production by EC-H2O2- light solar system (Fentonlike process); 4) Trials of 

optimization in the production of •OH radicals and kinetics of •OH radical production 

(determination of kinetic and thermodynamic parameters of the Fenton–like reaction); 5) 

EC stability tests as Fenton-type catalyst; 6) Trials of inactivation of A. suum eggs in 

prepared suspensions. 

According to results, the EC has a high concentration of Fe in its structure (36% w/w or 

90% as fayalite). Despite its low surface area (0.7m2/g), the EC particles have a high 

negative load or, basic sites, with H2O2 may be complexed to subsequently produce •OH 

radicals on the surface of EC. The measured EC band gap was 2.5 ± 0.1 eV, and the 

material was activated by light with wavelengths up to 478 nm. The band gap value is 

lower than that the reported for TiO2 (3.2 eV), the most widely used semiconductor in 

photocatalysis. 

Moreover, it was found that the parameters that influence the performance of the EC-

H2O2-light solar system are: pH, light irradiation, the dose of EC and the initial 

concentration of H2O2. Through Response Surface Methodology (RSM) determined that 

the optimum operating conditions for the maximum production of radicals, were: EC dose: 

5.7 g/L; [H2O2]0: 4,035 mg/L; pH= 6; light irradiation: 500 W/m2. Under these conditions, the 

system reached a •OH radical production from 1,391.18 and 2,096.48 µmol/L at 20 and 60 

min of reaction, respectively.  

The reaction kinetics of the activation of H2O2 was adjusted to a pseudo-model of the first 

order (r2= 0.9904). The rate constant value, kobs, calculated for the EC-H2O2-sunlight 

system, operated under optimal conditions, was 0.0441 min-1. Moreover, the experimental 

results showed that the system is governed by the diffusion rate of the solute into the 

surface of the EC. Likewise, it is determined that the decomposition of H2O2 into •OH 

radicals by the evaluated system requires a low activation energy (22.28 kJ/mol) when EC is 

used as a Fenton type catalyst.  
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Tests water disinfection (inactivation of Ascaris suum eggs, hAs) with the system under 

optimum operating conditions, reach inactivation percentages near to 90%.



Introducción 

1 

 

Introducción 

Recientemente ha habido un gran interés en la utilización de los procesos de oxidación 

avanzada (POA) para la degradación de contaminantes orgánicos en el ambiente, 

principalmente en agua, debido a que estos procesos pueden llegar a transformar los 

contaminantes en CO2 y agua. Los POA involucran la generación y uso de especies 

químicas inestables altamente oxidantes de las cuales los radicales hidroxilos (•OH) son las 

que presentan mayor poder de oxidación (E°= 2.73 V). Dentro de los POA destaca el 

reactivo de Fenton, también conocido como proceso Fenton. Este proceso se compone de 

una combinación de un oxidante (H2O2) y un catalizador (sales de Fe2+/Fe3+); tiene la 

ventaja de operar fácilmente, ser de bajo costo y alta eficiencia. 

Hoy en día, los sistemas Fenton (Fe2+/H2O2) y tipo Fenton (Fe3+/H2O2) en fase homogénea 

se aplican ampliamente en el tratamiento de aguas residuales industriales como las de la 

industria química (Barbusiński y Filipek, 2001), farmacéutica (Badawy et al., 2009; Xing y 

Sun, 2009) y curtiembre (Schrank et al., 2005), tanto para la oxidación de contaminantes 

orgánicos biorrecalcitrantes como para la reducción de la toxicidad y el mejoramiento de 

la biodegradabilidad del efluente (Barbusiński, 2005; Helmy et al., 2003; Lapertot et al., 

2006; Pignatello et al., 2006; Safarzadeh−Amiri et al., 1996; Vilar et al., 2013; Wang y Xu, 

2011).  

El reactivo o proceso Fenton es también de relevancia biológica debido a que para muchos 

organismos vivos, la alteración de la concentración intracelular de Fe2+ y H2O2 puede 

incrementar la formación intracelular de •OH conduciendo al daño celular, el cual puede 

llegar a ser irreversible (Imlay, 2008). En años recientes, algunos autores han reportado la 

inactivación de diferentes bacterias como Escherichia coli, Salmonella sp., Enterococcus sp., 

(Rincón y Pulgarín, 2007a, b; Moncayo−Lasso et al., 2008, 2009; Sciacca et al., 2010; Spuhler 

et al., 2010) y hongos como Fusarium solani (García−Fernández et al., 2012; Polo−López et 

al., 2012, 2013) con excelentes resultados. Sin duda, el proceso o reactivo de Fenton es 

otro de los procesos de oxidación avanzada prometedores en la desinfección de agua. 

Los procesos Fenton en fase homogénea son adaptables para aplicaciones en países en 

desarrollo debido a que el hierro es el cuarto elemento más abundante y el peróxido de 

hidrógeno es un oxidante accesible y económico. Por otra parte, bajo irradiación solar 

(proceso solar fotoFenton), fotones de hasta 580 nm activan órgano−complejos y 

acuo−complejos de Fe3+
 por fotoreducción e incrementan la producción de radicales •OH 

(Spuhler et al., 2010; Rodríguez−Chueca et al., 2012). 
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Distintos investigadores han explorado el potencial de uso de la energía solar en procesos 

tipo Fenton para llevar a cabo la desinfección de agua (Rincón y Pulgarin, 2006, 2007a, 

2007b; García−Fernádez et al., 2012; Mocayo−Lasso et al., 2008a, 2008b, 2009; Ndounla et 

al., 2013; Ortega−Gómez et al., 2013; Polo−López et al., 2012, 2013; Sciacca et al., 2010, 

2011) con resultados promisorios. Además, la viabilidad técnica y económica de estos 

sistemas se estudió a detalle por Mendoza et al. (2004); Muñez et al. (2005, 2006); 

García−Montaño et al. (2006); y Elmolla y Chaudhuri, 2010. A pesar de que actualmente no 

tienen un amplio uso, los sistemas solares fotoFenton se han utilizado con mucho éxito en 

varias instalaciones piloto (Navntoft et al., 2007; Rincón y Pulgarin, 2007; Moncayo−Lasso 

et al., 2008b; Sciacca et al., 2011)  

Para la generación de radicales •OH con procesos Fenton, típicamente se emplean sistemas 

en fase homogénea. No obstante, debido a distintas limitaciones que acompañan el 

proceso Fenton homogéneo, los costos de operación para el tratamiento de agua a través 

de este tipo de proceso comienzan a ser costosos. Algunas de estas limitaciones incluyen 

el limitado intervalo de pH (2.5−3.5) en el que la reacción se lleva a cabo de manera 

eficiente; el cual es demasiado ácido, lo que ocasiona la pérdida de hierro (catalizador) así 

como la dificultad de recuperarlo y, la formación de lodos debido al proceso de 

post−tratamiento (Catrinescu et al., 2011; Garrido−Ramírez et al., 2010; Liang et al., 2013).  

A diferencia del proceso de Fenton en fase homogénea, el de fase heterogénea no 

presenta esas desventajas. Debido a lo anterior, en la última década, diversos estudios se 

han enfocado en la síntesis y aplicación de catalizadores heterogéneos en procesos tipo 

Fenton. Aunque se han obtenido resultados alentadores con dichos sistemas, el principal 

inconveniente son los costos asociados a su proceso de síntesis ya que limitan su 

disponibilidad comercial. También se han ensayado catalizadores naturales, sin soportar 

especies de hierro, tales como zeolitas, arcillas, óxidos de hierro, silicatos y carbón 

activado, dichos materiales contienen Fe en su estructura. Al respecto destaca el uso de 

óxidos de hierro, que de igual forma han manifestado una alta velocidad de degradación 

de contaminantes orgánicos en un intervalo de pH de 4−10. Sin embargo, los catalizadores 

naturales son recursos finitos y eventualmente su disponibilidad estaría limitada. 

Por tal motivo, evaluar subproductos o residuos industriales con especies de hierro en su 

estructura presenta no sólo la ventaja de disponibilidad sino una alternativa para el manejo 

de los mismos. Tal es el caso de las escorias del proceso metalúrgico de obtención de 

cobre (EC), cuya producción en nuestro país ascendió a cerca de un millón de toneladas en 

el 2012 (Gorai et al., 2003; SGM, 2011).  
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Dentro de las alternativas de reutilización de las EC, sin duda alguna la más estudiada es la 

de su empleo en la elaboración del cemento de hormigón. No obstante, en el campo de la 

ingeniería ambiental, son pocas las aplicaciones que se han realizado de estos 

subproductos entre ellas: como agentes reductores de Cr(VI) (Kiyak et al., 1999); como 

oxidantes de CO y tolueno (Mihailova et al., 2011) y como catalizadores en el proceso de 

Fenton para la degradación de fenol (Huanosta−Gutierrez et al., 2012). Aunque en esta 

última aplicación preferentemente se han empleado escorias del proceso de obtención de 

hierro y acero (Li, 1999; Chiou et al., 2006; Chiou, 2007; Amorim et al., 2013) y muy poca 

atención se ha dado a las escorias de cobre.  

Por otra parte, los sistemas estudiados con escorias de hierro y acero en procesos tipo 

Fenton (escoria/H2O2) se han ensayado en la degradación de moléculas orgánicas, tanto 

agua como en suelo, pero su evaluación como proceso de desinfección es nula. Además, 

estos sistemas exhiben su mejor desempeño a pH ácido por lo que es necesario el 

desarrollo de modificaciones al sistema que permita trabajar a pH neutro. 

El empleo de la EC como fotocalizador tipo Fenton, en un sistema asistido con luz solar, se 

puede considerar una alternativa viable y de bajo costo, dado las grandes cantidades de EC 

disponibles. Más aún, evaluar la aplicación de este sistema (EC−H2O2−luz solar) en el 

proceso desinfección de agua representa una opción de manejo integral de este residuo 

amigable al ambiente.  

Bajo el contexto anterior, se plantearon el objetivo general y los objetivos específicos de 

este trabajo. 
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Objetivo general 

Evaluar el desempeño de las escorias de cobre como fotocatalizador heterogéneo en el 

proceso de oxidación avanzada tipo Fenton (POA TF) basado en un sistema asistido con 

luz solar (EC−H2O2−luz solar), tanto en la producción de radicales •OH como en la 

inactivación de huevos de parásitos (Ascaris suum) a pH circumneutral.  

Objetivos específicos 

 Estimar el potencial teórico de aprovechamiento de EC como fotocatalizador 

heterogéneo en el POA TF, con base en la determinación de sus principales 

características fisicoquímicas y de sus propiedades ópticas. 

 Evaluar la influencia de la dosis de peróxido de hidrógeno, dosis de escoria, tiempo 

de contacto e intensidad de la luz solar para la máxima producción de radicales 
•OH por POA TF basado en el sistema EC−H2O2−luz solar, mediante pruebas de 

laboratorio basadas en un diseño de experimentos. 

 Establecer los valores óptimos de pH, dosis de escoria, dosis de peróxido de 

hidrógeno, tiempo de reacción e intensidad de luz solar para la máxima producción 

de radicales •OH por el sistema EC−H2O2−luz solar, mediante pruebas de 

laboratorio basadas en un diseño de experimentos. 

 Proponer un mecanismo de la reacción de descomposición de H2O2 por el sistema 

EC−H2O2−luz solar operado bajo las condiciones experimentales obtenidas para la 

máxima producción de radicales •OH.  

 Evaluar la eficiencia de inactivación de los huevos del parásito Ascaris suum, 

mediante el sistema EC−H2O2−luz solar, bajo las condiciones experimentales 

obtenidas para la máxima producción de radicales •OH.  
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Capítulo 1. Marco teórico  

1.1 Proceso Fenton 

1.1.1 Definición 

El reactivo de Fenton, descrito por H. J. H. Fenton a finales del siglo XIX, consiste en una 

disolución acuosa de peróxido de hidrógeno y sales de Fe2+ (sistema Fenton clásico o 

convencional), aunque también pueden emplearse sales de Fe3+ (sistema tipo Fenton). Bajo 

condiciones ácidas y en presencia de iones de hierro disueltos (Fe2+/Fe3+), el peróxido de 

hidrógeno se descompone eficiente y rápidamente produciendo radicales •OH (Fenton, 

1984; Soon y Hamed, 2011; Wang y Xu, 2011). 

1.1.2 Química de Fenton 

A pesar de que distintos autores han estudiado intensamente los sistemas Fenton y tipo 

Fenton, la cinética y la naturaleza de ambos mecanismos siguen aún en discusión (Gozzo, 

2001; Bossmann et al., 1998; Pignatello et al., 2006; Perkins, 1996; Barton, 1996; Wang y Xu, 

2011). Se han propuesto numerosos mecanismos de reacción sobre la base de diferentes 

intermediarios oxidantes tales como los radicales •OH y HO2
• mecanismo “clásico” (De Laat 

y Gallard, 1999; Brillas et al., 2009; Bautista et al., 2008) o de complejos de oxohierro de alta 

valencia como ferryl FeO2+ o FeOH3+ “mecanismo no clásico” (Bray et al., 1932; Wink et al., 

1991; Yamamoto et al., 2012; Gokulakrishnan, et al., 2009; Li et al., 2010). Hasta el día de 

hoy el mecanismo de radical es generalmente el más aceptado.  

Por lo general, las reacciones del sistema Fenton y tipo Fenton son consideradas por 

separado. Sin embargo, las reacciones de ambos sistemas tienen una relación inherente; el 

Fe (II) cataliza la reacción Fenton, mientras que el Fe (III), como producto de la reacción 

Fenton, cataliza la reacción tipo Fenton (Jiang et al., 2010). Por lo que la inter conversión de 

Fe(III)/Fe(II) juega un papel importante en el desempeño de ambos sistemas así como en el 

entendimiento de sus mecanismos de reacción (Jiang et al., 2013). 

La Tabla 1.1 enlista las principales reacciones en los procesos Fenton y tipo Fenton así 

como la constante de reacción aparente y la energía de activación asociada a cada una de 

ellas (De Laat y Gallard, 1999; Lee y Yoon, 2004; Nogueria et al., 2007; Jiang et al., 2010).  
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Tabla 1. 1 Mecanismo de reacción propuesto para los sistemas Fenton y tipo Fenton 

No. Reacción Constante de velocidad Ea (kJ mol-1) 

1.1 Fe(III) + H2O2 → Fe2+ + HO2
• + H+ k1= 6.6 x 10-4 M-1 s-1 126 

1.1.1 Fe3+ + H2O2 ↔ FeOH2+ + H+ KI1 = 2.9 x 10-3 M 

1.1.2 Fe3+ + 2H2O2 ↔ Fe(HO)2
+ + 2H+ KI2 = 7.6 X 10-7 M2 

1.1.3 2Fe3+ + 2H2O2 ↔ Fe(HO)2
4+ + 2H+ KI3 = 0.8 X 10-3 M 

1.1.4 Fe3+ + H2O2 ↔ FeIII(HO2)
2+ + H+ 3.1 x 10-3 M 

1.1.5 FeOH2+ + H2O2 ↔ FeIII(OH)(HO2)
+ + H+ 2.0 x 10-4 

1.1.6 FeIII(HO2)
2+ → Fe2+ + HO2

• 2.7 x 10-3 s-1 

1.1.7 FeIII(OH)(HO2)
+ → Fe2+ HO2

• + -OH 2.7 x 10-3 s-1 

1.2 Fe(II) + H2O2 → Fe3+ + •OH + -OH k2 = 63 – 76 M-1 s-1 39.5 

1.3 Fe2+ + •OH → Fe3+ + -OH k3= 3.2 x 108 M-1 s-1 9 

1.4 H2O2 + •OH → HO2
• + H2O k4= 3.3 x 107 M-1 s-1 14 

1.5 Fe(II) + HO2
•/ O2

-• → Fe(III) + H2O2 k5= 1.2 x 106 M-1 s-1 42 

1.5.1 Fe2+ + HO2
• → FeIII(HO2)

2+ 1.2 x 106 M-1 s-1 

1.5.2 Fe2+ + O2
-• + H+→ FeIII (HO2)

2+ 1.0 x 107 M-1 s-1 

1.6 Fe(III) + HO2
•/ O2

-• → Fe2+ + O2 +H+ k6= 8.1 x 104 M-1 s-1 33 

1.6.1 Fe3+ + HO2
• → Fe2+ + O2 + H+ <2 x 103 M-1 s-1 

1.6.2 Fe3+ + O2
-• → Fe2+ + O2 5 x 107 M-1 s-1 

1.7 HO2
• + HO2

• → H2O2 + O2 k7= 8.3 x 105 M-1 s-1 NR 

1.8 HO2
• + O2

-• + H2O → H2O2 + O2 + -OH k8= 9.7 x 107 M-1 s-1 NR 

1.9 •OH + HO2
• → H2O + O2 K9= 1.0 x 1010 M-1 s-1 NR 

1.10 •OH +•OH → H2O2 K10= 5.2 x 109 M-1 s-1 NR 

1.11 •OH + RH → R• + H2O K11= 107 – 1010 M-1 s-1 NR 

NR: no reportado; KI: constante de formación del complejo 

 

La reacción de Fenton (ecuación 1.2) se propaga por la regeneración de Fe2+, lo cual se 

lleva a cabo por la reducción de Fe3+ con H2O2, HO2
•, O2

-• ecuaciones 1.1, 1.6.1 y 1.6.2, 

respectivamente. Sin embargo, también ocurren una serie de reacciones competitivas que 

pueden afectar negativamente el proceso de oxidación (ver ecuaciones 1.3, 1.4, 1.9 y 1.10). 

Entre ellas, las reacciones 1.3 y 1.4 promueven el consumo de radicales •OH mediante el 

reactivo de Fenton y son las principales reacciones parásitas. A pesar de que las constantes 

de velocidad de reacciones 1.9 y 1.10 son altas, su significancia es relativamente baja 

debido a la pobre concentración de las especies radicales (HO2
•, O2

-•) en el volumen de la 

solución.  

1.1.2.1 Degradación de contaminantes orgánicos vía reacción Fenton y tipo Fenton 
La descomposición de contaminantes orgánicos (RH) por radicales •OH (ecuación 1.11) se 

realiza principalmente a través de la abstracción de H de los enlaces C‒H, N‒H o O‒H y 

adición a anillos aromáticos o a dobles enlaces C=C, dependiendo del potencial de 

ionización de los contaminantes orgánicos. Los radicales orgánicos intermediarios 

producidos (R•) pueden reaccionar con el Fe3+ y H2O2, formando R+ y ROH y éstos pueden 

ser posteriormente oxidados. 



Capítulo 1. Marco teórico 

7 

 

     (1.12) 

      (1.13) 

     (1.14) 

En presencia de oxígeno, los radicales •R pueden reaccionar con O2 para formar radicales 

HO2
• (ecuación 1.15), radicales peroxil (ROO•), o radicales oxil (RO•) (ecuación 1.16) los 

cuales pueden ser degradados hasta CO2, H2O y ácidos orgánicos. 

     (1.15) 

     (1.16) 

Los factores claves o de influencia de los sistemas Fenton y tipo Fenton homogéneo son 

las características de sus reactivos; es decir, [Fe2+], [Fe3+], [H2O2] y las condiciones de la 

reacción; pH, naturaleza y concentración de los componentes orgánicos e inorgánicos y la 

temperatura. Debido a que estos parámetros determinan la eficiencia global de la reacción, 

es importante entender la relación existente entre estos parámetros en términos de 

producción y el consumo de radicales •OH (Yoon et al., 2001; Neyens y Baeyens, 2003). Los 

mecanismos de reacción, la cinética y la estequiometría en los procesos de Fenton 

homogéneo han sido estudiados ampliamente por diversos autores (Gallard y De Laat, 

2000; Yoon et al., 2001; Neyens y Baeyens, 2003; Chan y Chu, 2005; Pignatello et al., 2006; 

Siedlecka et al., 2007; Ferrarese et al., 2008; Emami et al., 2010). 

Los procesos Fenton y tipo Fenton son probablemente de entre los POA más aplicados 

para el tratamiento de agua residual industrial. Este proceso utiliza un equipo convencional 

y funciona a temperaturas y presiones ambiente. El proceso, sin embargo, tiene algunos 

inconvenientes debido principalmente a la formación de diferentes complejos de Fe (III) 

por los cambios de pH de la solución. 

El pH óptimo para el proceso de Fenton homogéneo es de aproximadamente 2.8−3 bajo 

este pH, el hierro en solución está presente como Fe (III) y como Fe (III)(OH)2+, esta última 

especie es foto−activa. Por debajo de este pH, los radicales •OH son secuestrados por los 

protones y la concentración de Fe (III)(OH)2+ disminuye, mientras que por encima de este 

pH, el Fe (III) precipita en forma de oxihidróxidos (Fe2O3•nH2O) (Pignatello, 1992; Bobu et 

al., 2008). Con el fin de mantener un pH~ 3, hay que añadir grandes cantidades de ácido al 

medio de reacción, generalmente ácido sulfúrico (Valdés−Solís et al., 2007). Por lo tanto, es 

poco práctico aplicar el proceso de Fenton homogéneo en la remediación ambiental in situ 

porque (sin ajuste del pH) se producirían grandes cantidades de lodos de hidróxidos 
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férricos, creando problemas de disposición y otros problemas ambientales (Catrinescu et 

al., 2003). Adicionalmente, el valor de la constante de velocidad de reacción del Fe (II) y 

H2O2 es bajo (76 M-1 s-1) comparado con otros POA por ejemplo, O3/H2O2 (108−1010 M-1s-1) 

Para superar algunas de las desventajas del proceso Fenton homogéneo, catalizadores 

sólidos se han utilizado en procesos Fenton en fase heterogénea (Deng et al., 2008;). Otra 

posibilidad para abatir las desventajas del proceso Fenton y mejorar la eficiencia de 

degradación es el uso de procesos híbridos como fotoFento, sonoFenton y electroFenton. 

1.1.3 Proceso Fenton heterogéneo 

Se han llevado a cabo diversos estudios dirigidos a elaborar y evaluar el desempeño de 

catalizadores heterogéneos en la degradación de compuestos orgánicos vía procesos tipo 

Fenton. Con este fin han sido empleados una amplia gama de materiales sólidos tal como 

se muestra en la siguiente tabla.  

Tabla 1. 2 Catalizadores heterogéneos empleados en procesos tipo Fenton 

Tamaño de 

partícula 

Sintéticos Naturales Residuos 

/subproductos Soportado No soportado 

micro  Fe3+/ZSM5 

 Fe2+/γ−Al2O3 

 α−Fe2O3/γ−Al2O3 

 Fe/Mt 

 AlFePILCs 

 γ−Fe2O3/Y 

 Fe2O3/CA 

 Fe2O3/PP 

 Fe3+/FC 

 Fe2O3/CCA 

 β−FeOOH/A200 

 α−Fe2O3, 

γ−Fe2O3 

 Cuarzo/óxido 

de Fe(III) 

 α−FeOOH 

 Fe0/Fe2O3 

 Al2O3−Fe2O3 

 Fe3-xTixO4 

 

 Mt 

 Clinoptilonita  

 CA 

 Goethita 

 Magnetita 

 Ferrihidrita  

 Gree rush 

 Cenizas volantes 

 Fe3+/cenizas 

volantes  

 Barro rojo  

 BFW 

nano  Fe−Lap−RD 

 Fe2O3•Fe2Si4O10−Lap

−RD  

 γ−Fe2O3−NaY 

 MO•Fe2O3 

 MnFe2O4 

 nIOCI 

 Fe0 

NR NR 

Mt: Montmorillonita; AlFePILCs: arcillas pilareadas interlaminares con mezcla de pilares de óxido de Al/Fe; PP: piedra 

pómez; FC: fibras de colágeno; CCA: cenizas de cáscara de arroz; A200: Amberlita−200; Fe−Lap−RD: nanocomposito de Fe 

basado en arcilla laponita; CA: carbón activado; NaY: zeolita Y sódica; M puede ser Fe2+, Co2+, Cu2+, Mn2+; nIOCI: Iron 

oxides coated on Fe0 core−shell nanospheres; BFW: blast furnace waste (escoria de alto horno); NR: no reportado 

Referencias: Aleksić et al., 2010; Kasiri et al., 2008; Chen et al., 2009; Daud y Hameed, 2010a; Catrinescu et al., 2011; Kondru et al., 

2009; Dantas et al., 2006; Kitis y Kaplan, 2007; Liu et al., 2010; Daud y Hameed, 2010b; Yaping et al., 2010; Bobu et al., 2008; Feng 

et al., 2003; Dutta et al., 2010; Gulshan et al., 2010; Hanna et al., 2008; Huang et al., 2001; Costa et al., 2008; Li et al., 2007a; Yang et 

al., 2009; Baldrian et al., 2006; Valdés−Solís et al., 2007; Nie et al., 2010; Xu and Wang, 2011; Cheng et al., 2008; Tekbaş et al., 2008; 

Huang et al., 2003; Georgi y Kopinke, 2005; Song y Li, 2009; Flores et al., 2008; Amorim et al., 2013; Costa et al., 2010 

Hay tres grupos de catalizadores heterogéneos tipo Fenton: sintéticos (soportados y no 

soportados), naturales y residuos o subproductos industriales. En seguida se hace una 

breve descripción de cada grupo. 
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1.1.3.1 Catalizadores sintéticos heterogéneos tipo Fenton 
En el desarrollo de los catalizadores soportados sintéticos tipo Fenton se han empleado 

diferentes materiales de soporte; orgánicos (C−Nafion, resinas, fibras de colágeno) e 

inorgánicos (zeolita, arcillas, alúmina, sílice, carbón activado, etc) en los que se han 

inmovilizado distintas especies de hierro (Fe2+, Fe3+, Fe0, óxidos y oxihidróxidos de hierro -

Fe2O3, FeOOH-) así como de otros metales de transición (Cu2+, Mn2+, Co2+, Ni2+) (Giordano 

et al., 2007; Dükkanci et al., 2010; Shukla et al., 2010) con diferentes tamaños de partícula 

(desde micro hasta nanométrico). Soon y Hameed (2011) realizaron un análisis profundo 

de los recientes desarrollos en procesos fotocatalíticos heterogéneos tipo Fenton para la 

remoción de colorantes. En su estudio, los autores señalan las ventajas y desventajas que 

presentan distintos catalizadores sintéticos tipo Fenton (Tabla 1.3).  

De manera general se puede señalar que la mayoría de los catalizadores sintéticos 

heterogéneos tipo Fenton tienen algunas desventajas técnico−económicas que 

disminuyen su viabilidad de aplicación, tales como: 1) aumento de la temperatura o 

presión y uso de luz UV para obtener una velocidad de reacción similar o superior a la 

obtenida con el proceso convencional de Fenton, y 2) los costos asociados al proceso de 

síntesis de los materiales y que limitan su disponibilidad comercial (Shah et al., 2007). Para 

el primer caso, la mejor alternativa es el uso de luz solar debido a que es la fuente de luz 

más económica y es altamente disponible en países como México en los que se tiene una 

buena irradiación la mayor parte del año; mientras que el segundo aspecto ha sido abatido 

con el uso de materiales naturales como los minerales o bien, más recientemente la 

utilización de residuos o subproductos industriales. Ambos tipo de catalizadores contienen 

hierro en su estructura.  

1.1.3.2 Catalizadores naturales heterogéneos tipo Fenton  
Los minerales de hierro tales como arcillas (aluminosilicatos), silicatos e (hidr)óxidos de 

hierro son catalizadores naturales y se han evaluado en procesos tipo Fenton debido a su 

bajo costo y alta disponibilidad.  
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Tabla 1. 3 Ventajas y desventajas de diferentes catalizadores sintéticos tipo Fenton 

Tipo de 

catalizador 
Ventajas Desventajas 

Catalizador a 

base de arcilla1 

 Poseen actividad catalítica en un amplio intervalo 

de pH (3−9.5). 

 Posee actividad catalítica bajo irradiación de luz 

visible. 

 Consta de minerales de hierro de forma natural a 

excepción de las arcillas sintéticas. 

 La activación ácida de la arcilla y una película de 

recubrimiento en el catalizador puede minimizar 

la lixiviación. 

 Mantienen una alta vida útil conservando su 

eficiencia (hasta diez ciclos).  

 Lixiviación de las fases activas resultado de la 

formación de intermediarios ácidos en la 

solución. 

 Catalizadores bimetálicos lixivian fácilmente en la 

solución a pH <3.0. 

 Bajo irradiación de luz visible, la mineralización 

de algunos colorantes toma más tiempo que 

con irradiación UV. Lo anterior se debe a que 

ciertos colorantes no absorben a longitudes de 

luz visible.  

Catalizador a 

base de 

zeolita2 

 Se preparan fácilmente por intercambio iónico 

con zeolitas comerciales. 

 La actividad catalítica se optimiza normalmente 

en un intervalo de pH de 5 a 7. 

 La incorporación de catalizador bimetálico sobre 

el soporte muestra un mejor desempeño en la 

degradación del contaminante, mayor  

estabilidad (hasta 10 ciclos) y menor sensibilidad 

(lixiviación del catalizador) hacia el pH en 

comparación con un catalizador monometálico. 

 Poseen actividad catalítica bajo irradiación UVA. 

 Alto consumo de peróxido de hidrógeno 

Catalizador a 

base de 

carbón 

activado3 

 Los catalizadores mesoporosos poseen una alta 

actividad catalítica cuando se comparan con los 

microporosos y macroporosos. 

 La lixiviación de la fase activa del catalizador 

después de distintas corridas causa el 

decaimiento en la actividad del catalizador 

Catalizador a 

base de 

alúmina4 

 Poseen actividad fotocatalítica bajo irradiación 

UVA. 

 A pesar de que el catalizador muestra su mejor 

desempeño a pH ácido (< 3), poseen actividad 

catalítica a pH neutro. 

 Sólo alúmina grado comercial es usada en el 

sistema Fenton, la modificación de alúmina no 

ha sido reportada hasta el momento. 

 Alto consumo de peróxido de hidrógeno. 

 Largos tiempos de reacción. 

Catalizador a 

base de 

cenizas 

volantes5 

 Se preparan fácilmente por intercambio iónico 

con cenizas volantes de carbón bituminoso. 

 El desempeño del catalizador sólo puede ser 

optimizado en medio ácido 

 No reciclable. 

 Sólo es estable en fase heterogénea hasta 6 h. 

Referencias: (1) Chen y Zhu et al., 2006, 2007 a, b,, 2008; Chen et al., 2008; Feng et al., 2003; Cheng et al., 2006; Lam y Hu, 2007; Yip et al ., 2005, 

2007. (2) Neamtu et al., 2004; Tekbas et al., 2008; Kasiri et al., 2008; Chen et al., 2008; Hsueh et al., 2006; Kasiri et al., 2010; Lam y Hu, 2007. (3) 

Ramírez et al., 2007; Duarte  et al., 2009, (4) Hsueh et al., 2006, 2007; Mathuvel y Swaminathan, 2007, 2008; Muthukumari et al., 2009. (5) Flores 

et al., 2008. 

1.1.3.2.1 Arcillas 

Entre las arcillas evaluadas como catalizadores tipo Fenton, las de tipo pilareado 

(bentonitas y saponitas) son las más frecuentemente reportadas (Perathoner y Centi, 2005; 

Centi y Perathoner, 2008; Liotta et al., 2009). También se han evaluado con éxito las arcillas 

laminadas como la montmorillonita (Mosteo et al., 2006).  
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1.1.3.2.2 Silicatos 

La aplicación de silicatos naturales en el proceso Fenton es casi nula. Hasta el momento 

existe un único reporte en el que Xu et al., (2009) estudiaron el desempeño de la Turmalina 

negra (un ciclosilicato rico en hierro) como catalizador tipo Fenton. En dicho estudio el 

mineral se utilizó para la decoloración de un tinte comercial (Azul Argazol) en agua; con 

una dosis de turmalina de 10 g/L, [H2O2]0= 48.5 mM (1.65 g/L), [AA]0 = 200 mg/L, T= 55 °C, 

a pH= 2, al cabo de 4 min los investigadores observaron un 100% de decoloración.  

1.1.3.2.3 (Hidr)óxidos (óxidos y oxihidróxidos) de hierro  

Distintos estudios han demostrado que formas comunes de óxidos (hematita, magnetita, 

wustita y maghemita), oxihidróxidos (goethita, ferrihidrita y lepidocrocita) e incluso 

hidróxidos de Fe (green rust), pueden catalizar la oxidación de compuestos orgánicos vía 

reacción de Fenton (Kong et al., 1998; Valentine y Wang 1998; Chou et al., 1999; Watts et 

al., 1999). En la mayor parte de estos estudios se ha utilizado la goethita (−FeOOH) como 

catalizador, debido a que es el mineral de hierro mayormente distribuido en la superficie 

terrestre. Por otra parte, en estudios comparativos entre óxidos; la magnetita (Fe3O4) ha 

mostrado una mayor eficiencia catalítica frente a otros óxidos (Kong et al, 1998; Huang et 

al., 2001). Este hecho se atribuye a la presencia de Fe (II) en su estructura cristalina además 

de Fe(III) y, a que el sitio octaédrico de la estructura de la magnetita es un sitio redox muy 

versátil que puede ser ocupado tanto por Fe(III) como Fe(II) sin contracción estructural 

(Costa et al., 2003).  

1.1.3.3 Subproductos industriales como catalizadores heterogéneos en procesos tipo 
Fenton 

Un nuevo tipo de catalizadores heterogéneos de hierro que se ha propuesto en el proceso 

tipo Fenton, son subproductos y residuos industriales. Por lo general este tipo de 

materiales se producen en grandes volúmenes y representan un problema de manejo y 

confinamiento. La evaluación de su valoración como producto o materia prima en otros 

procesos, como es el caso del proceso o sistema Fenton, ayudaría atenuar los problemas 

asociados a su disposición.  

Entre los residuos evaluados en los procesos tipo Fenton, destacan las cenizas volantes; 

aunque en general estos residuos no son ricos en hierro, a través de intercambio iónico 

puede enriquecerse del mismo. Además, las cenizas volantes poseen una alta área 

superficial lo cual proporciona más sitios activos al catalizador (Flores et al., 2008).  

Un subproducto que se ha evaluado con éxito son las escorias metalúrgicas; a diferencia 

de las cenizas volantes, estos residuos son ricos en hierro y no requiere ser incorporado en 
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ellos. No obstante, cabe señalar que en la mayor parte de los estudios, la escoria es 

utilizada como fuente de hierro y no como catalizador heterogéneo tipo Fenton (Amorim 

et al., 2013; Chiou et al., 2006, 2007; Lee et al., 2009; Li, 1999; Mecozzi et al., 2006; Tsai y 

Kao, 2009).  

En general los catalizadores heterogéneos pueden operar en la reacción tipo Fenton en un 

amplio intervalo de pH (desde 3 hasta 10) con una baja lixiviación de los cationes (Fe2+, 

Fe3+, Cu2+, etc.). Garrido−Ramírez et al. (2011) señalan que esto se debe a que las especies 

de Fe (III) en dichos catalizadores se "inmovilizan" dentro de la estructura y los espacios 

interlaminares o poros del catalizador. Como resultado, el catalizador puede mantener su 

capacidad para generar radicales hidroxilo del H2O2, y se evita la precipitación de 

hidróxidos, ya sean de Fe o cualquier otro catión soportado en el catalizador. Además, los 

catalizadores heterogéneos se pueden recuperar fácilmente después de la reacción y es 

posible su reutilización durante varios ciclos (Chen y Zhu, 2007; Giordano et al., 2007; 

Valkaj et al., 2007; Yip et al., 2007; Azabou et al., 2010; Catrinescu et al., 2011). 

1.1.4 Proceso Fenton homogéneo versus proceso Fenton heterogéneo 

En fase homogénea, los cambios químicos que se llevan a cabo dependen solamente de la 

naturaleza de las interacciones de las sustancias reactivas, es decir, entre los reactivos de 

Fenton y los compuestos a degradar. Sin embargo, en fase heterogénea, las etapas físicas 

además de los cambios químicos tendrán lugar en la superficie del catalizador, 

específicamente en los sitios activos, donde la transferencia de masa limita la adsorción de 

moléculas de reactivo presentes. Al final de la reacción, las moléculas del producto se 

desorben y dejan los sitios activos disponibles para que un nuevo conjunto de moléculas 

de reactivos se unan a la superficie y reaccionen. Estas etapas hacen que las características 

de la superficie y la estructura de poros del catalizador sólido se vuelvan importantes ya 

que éstas afectarán fuertemente la velocidad cinética, la eficiencia y la estabilidad de la 

reacción catalizada con el sólido. 

La Tabla 1.4 señala las diferencias de los procesos Fenton homogéneo y Fenton 

heterogéneo analizando distintas características de ambos sistemas (Soon y Hameed, 

2011). 
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Tabla 1. 4 Comparación de los procesos Fenton homogéneo y heterogéneo bajo diferentes 

características 

Característica Fenton homogéneo Fenton heterogéneo 

Fase  Misma fase para los reactivos.  Involucra fase sólido−líquido. 

Mecanismo  Solamente involucra reacción química en el 

proceso de degradación. 

 Procesos duales de adsorción física y 

desorción además de la reacción química 

que se lleva a cabo. 

Actividad 

catalítica 

 Rápida.  La velocidad de reacción se mejora si se 

utiliza irradiación UV y solar. 

 Los sólidos de tamaño nano, pueden 

acelerar la velocidad de reacción. 

Sitios activos  Fe2+, Fe3+, Fe−OOH2+, iones complejos de 

hierro. 

 Dispersos sobre la superficie en forma de 

óxidos de hierro, iones complejos de hierro, 

iones hierro 

pH  Estrecho intervalo de pH ácido para que se 

lleve a cabo la reacción.  

 Requiere ajuste de pH antes y después de 

llevarse a cabo la reacción. 

 Amplio intervalo de pH 

Tratamiento de 

lodos 

 El post−tratamiento (neutralización) genera 

una alta cantidad de lodos de hidróxido 

férrico.  

 Hay una mínima producción de hidróxido 

férrico debido a la lixiviación de los 

componentes activos en el volumen de 

reacción. 

Pérdida de 

catalizador 

 Altas pérdidas del catalizador después de la 

reacción.  

 Se requiere una etapa adicional para 

recuperar el catalizador a fin de cumplir con 

la regulación ambiental nacional. 

 La pérdida de hierro es limitada porque la 

fase activa está anclada o soportada sobre la 

superficie del sólido. 

Recuperación del 

catalizador 

 Posible pero consume tiempo y es poco 

rentable. 

 Fácil recuperación y puede ser reciclado. 

Desactivación  Reacción irreversible con productos  La lixiviación de los sitios activos del soporte 

ocurre a pH bajo, y subsecuentemente la 

actividad catalítica se pierde. 

 La degradación es baja debido al 

envenenamiento del catalizador (entre 5 

ciclos en promedio, o 10 ciclos como 

máximo). 

1.1.5 Mecanismo de reacción del sistema Fenton heterogéneo 

La activación de H2O2 (es decir, su descomposición en radicales •OH) por minerales de 

hierro y su aplicación para la oxidación de contaminantes ha sido estudiada 

intensivamente en las últimas dos décadas. Dicha activación se ha evaluado en un amplio 

intervalo de pH con óxidos puros, por ejemplo goethita y hematita. Bajo condiciones 

ácidas, el proceso parece ser controlado por el ciclo redox de la superficie y el hierro 

disuelto [Fe(II)/Fe(III)], este último resultado de la disolución de los óxidos de hierro (Bobu 

et al., 2008; Kwan y Voelker, 2002). A valores de pH circumneutral (entre 5.5−7.4), la 

contribución del hierro disuelto en la activación del H2O2 debería ser mínima porque el 
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Fe(III) es poco soluble. Por lo tanto, la descomposición en condiciones de pH circumneutral 

es probablemente un proceso catalizado en superficie. 

Se ha sugerido que la descomposición del H2O2 catalizada en la superficie tiene un 

mecanismo similar al mecanismo tradicional de Haber−Weiss bajo condiciones ácidas (Lin 

y Gurol 1998; Kwan y Voelker, 2002; Petigara et al., 2002), es decir, la degradación de 

contaminantes orgánicos se puede atribuir a la generación de •OH (mecanismos I y II en la 

Tabla 1.5, Figura 1.1). La aplicación de los sistemas óxido de hierro/H2O2 para la oxidación 

de contaminantes ha sido limitada debido a la eficiencia estequiométrica extremadamente 

baja en la producción del oxidante a valores de pH neutro. La baja eficiencia es a menudo 

atribuida a la generación de •OH en las zonas sobre la superficie del óxido que son 

inaccesibles para los contaminantes por ejemplo, los sitios vacantes de Fe pueden 

consumir radicales •OH (Valentine y Wang, 1998; Huang et al., 2001).  

 

Tabla 1. 5 Mecanismos propuestos para la reacción tipo Fenton en fase heterogénea 

I. Mecanismo radical propuesto por Lin y Gurol (1998) 

≡Fe(III)—OH + H2O2 ↔ (H2O2)s 1.17 

(H2O2)s ↔ (≡Fe(II)*O2H) + H2O 1.18 

(≡Fe(II)*O2H) ↔ Fe(II) + HO2
• 1.19 

≡Fe(II) + H2O2 → ≡Fe(III)—OH + •OH + H2O 1.20 

≡Fe(II) + O2 → ≡Fe(III)—OH + HO2
• 1.20a 

HO2
• ↔ H+ + O2

•-           pKa= 4.8 1.21 

≡Fe(III)—OH + HO2
•/ O2

•-→ ≡Fe(II) + H2O/-OH + O2  1.22 
•OH + ≡Fe(II) → ≡Fe(III)—OH 1.23 

OH + (H2O2)s → Fe(III)—OH + HO2
• + H2O 1.24 

(H2O2)s + HO2
•/ O2

•-→ Fe(III)—OH + H2O/-OH +•OH + O2 1.25 

HO2
• + HO2

• → (H2O2)s + O2 1.26 
•OH + HO2

•/ O2
•-→ H2O2 + O2 1.27 

II. Mecanismo radical propuesto por Kwan y Voelker (2002) 

≡Fe(III) + H2O2 → ≡Fe(HO2)
2+ + H+ 1.28 

≡Fe(HO2)
2+ → ≡Fe(II) + HO2

• 1.29 

≡Fe(II) + H2O2 → Fe(III) + •OH + -OH 1.30 
•OH + H2O2 → H2O + HO2

• 1.31 

≡Fe(II) + O2
•- → ≡Fe(III) + O2 1.32 

≡Fe(III) + HO2
• → ≡Fe(II) + HO2

- 1.33 

≡Fe(II) + HO2
- → ≡Fe(III) + HO2

• 1.34 
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Figura 1. 1 Representación esquemática de los mecanismos de reacción propuestos para los 

sistemas Fenton heterogéneo: mecanismo Haber−Weiss (Pham et al., 2009). Imagen modificada 

 

1.1.6 Parámetros que influyen en la eficiencia del proceso Fenton heterogéneo  

La eficiencia de los catalizadores tipo Fenton en la oxidación de compuestos orgánicos a 

través de la reacción tipo Fenton está influenciada por diferentes parámetros, tales como la 

concentración de peróxido de hidrógeno, tipo y área superficial del catalizador tipo 

Fenton, pH de la solución, y las características del contaminante. En seguida se describe 

brevemente la influencia de cada parámetro señalado en la eficiencia de oxidación de 

contaminantes. 

1.1.6.1 Efecto de la concentración de peróxido de hidrógeno 
Debido a que la concentración de H2O2 está directamente relacionada a cantidad de 

radicales •OH producidos en el sistema Fenton heterogéneo, éste es un parámetro 

importante a considerar en la eficiencia degradación de los contaminantes. En bajas 

concentraciones, el H2O2 no puede generar suficientes radicales •OH y la velocidad de 

oxidación es lenta. Por otra parte, la mayor parte de los radicales libres son consumidos 

directamente por el compuesto a degradar. A medida que aumenta la concentración de 

H2O2 incrementa la degradación del contaminante; por lo que es de esperarse que en 

presencia de una alta concentración de H2O2, se producirán más radicales •OH. Sin 

embargo, los radicales •OH reaccionan eficientemente con el H2O2 (ecuación 1.31) hasta 

que el exceso de H2O2 contribuye a la capacidad de captura de los mismos. Esta reacción 

no deseable compite con la degradación del contaminante; como consecuencia, se reduce 

la eficiencia de degradación del sistema (Kasiri et al., 2008).  

    1.31 

Cabe destacar que el radical HO2
• es menos reactivo que el radical •OH, con constantes de 

velocidad de reacción inferiores a 2 x104 M-1 s-1 en la presencia de materia orgánica 

(Nadezhdin y Dunford, 1979; Galindo et al., 2001), lo que conduce por lo tanto a una 
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contribución no significativa en la degradación del contaminante. Este comportamiento ha 

sido observado por diferentes autores. Por ejemplo, Wu et al. (2006) estudiaron la 

oxidación del dimetil sulfóxido (DMSO) a través de un sistema goethita/H2O2, los autores 

encontraron que cuando la concentración se incrementó de 2.5 a 10 g/L, se generaron más 

radicales •OH y la velocidad de degradación incrementó. Sin embargo, cuando la dosis de 

H2O2 se aumentó desde 10 hasta 15 g/L, la velocidad de descomposición se redujo 

significativamente.  

Por lo tanto, una etapa importante en la optimización del proceso es la determinación de 

la cantidad adecuada de H2O2, para evitar una cantidad en exceso de reactivo que pueda 

abatir la eficiencia en la degradación del contaminante.  

1.1.6.1.1 Velocidad de formación de radicales •OH (VOH) 
La velocidad de consumo de H2O2 difiere de la velocidad de generación de •OH (VOH) 

debido a que el H2O2 se puede descomponer en agua y oxígeno mediante rutas no 

productivas de este radical. Por ejemplo, la presencia de especies químicas inorgánicas 

como manganeso y sus óxidos (III y IV) (ecuación 1.35) (Pardieck et al., 1992) y la 

dismutación del peróxido de hidrógeno en la superficie del óxido de hierro (Kwan y 

Voelker, 2002).  

   1.35 

Como la concentración de •OH es la que determina la velocidad de oxidación del 

contaminante es importante conocer y comprender los factores que controlan VOH. Lin y 

Gurol (1998) sugieren que el mecanismo de descomposición de H2O2 sobre catalizadores 

heterogéneos es similar al modelo de velocidad clásico de Langmuir−Hinshelwood:  

    1.36 

      1.37 

Donde kads representa la constante de velocidad de enlace. Si kads [H2O2] «1, la ecuación se 

reduce a una expresión de cinética de segundo orden: 

    1.38 

Donde kobs es la constante de velocidad de reacción de primer orden y kmas es igual a 

kobs/concentración del óxido de hierro. 
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Por lo tanto, VOH es proporcional al producto de las concentraciones H2O2 y del óxido de 

hierro en el área superficial ([H2O2] y [FeIII]T). Lo anterior es consistente con un mecanismo 

cuyo paso limitante implica la adsorción del H2O2 en la superficie del catalizador (Kwan y 

Voelker, 2002) con un coeficiente de proporcionalidad diferente para cada óxido de hierro 

(Garrido−Ramírez et al., 2010). 

Kwan y Voelker (2003) desarrollaron un modelo para predecir la velocidad de oxidación de 

cualquier compuesto orgánico disuelto, korg, en un sistema óxido de hierro/H2O2, conocidos 

VOH y la constantes de velocidad de reacción de los constituyentes del sistema con los 

radicales •OH. Con su modelo fueron capaces de determinar una VOH esperada y una 

predicha korg en su sistema de estudio y el de óxidos reportados en la literatura. Sin 

embargo, en la mayoría de los casos su modelo sobreestima los valores de korg. 

Una posible explicación de esta discrepancia es que mediciones del área superficial por sí 

solas no expresan adecuadamente las diferencias en la reactividad entre los óxidos de 

hierro que utilizaron en su estudio y los reportados por otros autores. Las diferencias se 

deben, por ejemplo, a la presencia de impurezas. De ser así, las características únicas de 

cada sólido tendrían que ser examinadas antes de poder estimar la velocidad de oxidación 

de cualquier compuesto orgánico en presencia de ese sólido y del H2O2. 

Una segunda explicación es que los productos de la oxidación de los compuestos 

orgánicos interfieran con el proceso de generación de radicales •OH. El hierro superficial 

interacciona con muchos grupos funcionales, por ejemplo, grupos hidroxilo desprotonados 

(Kung y McBride, 1991), y la VOH podría disminuir si la superficie de hierro se vuelve menos 

reactiva hacia el H2O2 cuando se compleja. Predecir VOH sería muy difícil en situaciones en 

las que este parámetro se ve afectado de manera significativa por cada uno de los 

compuestos orgánicos presentes. 

Otra posibilidad es que las velocidades de reacción de compuestos cargados con los 

radicales •OH podrían ser afectados por la atracción electrostática entre los iones y la 

superficies del óxido de hierro cargadas cerca de donde se están generado los radicales 
•OH. 

1.1.6.1.2 Eficiencia estequiométrica (E) 

El desempeño del catalizador puede ser evaluado por la eficiencia estequiométrica, E, la 

cual se define como: 

     1.39 
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Cuando E es baja, pocos radicales •OH reaccionan con los compuestos orgánicos, en su 

lugar experimentan una reacción de consumo ineficiente. Por otra parte, E no sólo es 

afectado por la concentración de H2O2 también, por la concentración y el tipo de 

contaminante así como el pH del medio. 

Chou et al. (2001) analizaron la relación entre E y la concentración inicial del H2O2 a 

diferentes valores de pH. Encontraron que independiente del valor de pH E decrece con el 

incremento de la concentración inicial del H2O2 y se mantiene sin cambios después de 

alcanzar los valores más bajos, lo anterior indica que los radicales son sometidos a una 

reacción de captura a mayor concentración inicial del H2O2 (ecuación 1.31). Así mismo, 

observaron que E disminuye al aumentar el pH. Dicha disminución en E está influenciada 

por un incremento en kobs, es decir, una descomposición más rápida del H2O2. Miller y 

Valentine (1995) explican que la disminución de E a mayor pH se debe a un incremento en 

la captura de radicales •OH. 

Por su parte, Kong et al (1998) compararon el desempeño de la magnetita y la goethita en 

sistemas tipo Fenton para la degradación de diesel y queroseno. Inicialmente observaron 

que la magnetita mostró un mejor desempeño, el cual lo atribuyeron a la coexistencia de 

Fe(II) y Fe (III) en la estructura del mineral y a la disolución de hierro en la solución. No 

obstante, a medida que transcurría el tiempo de reacción la E comenzó a disminuir. Esto 

último fue atribuido a la desactivación del H2O2 por la precipitación del hierro disuelto 

sobre la magnetita ya que ello reduce la transferencia de electrones en la superficie del 

mineral.  

1.1.6.2 Estado de oxidación y área superficial del catalizador 
El estado de valencia del Fe en catalizadores Fenton heterogéneos es comúnmente Fe(III) 

debido a que usualmente son sintetizados por métodos cerámicos a alta temperatura (Ji et 

al., 2011). El estado de oxidación del catalizador tipo Fenton es clave en el desempeño de 

la reacción. En cuanto al tipo de minerales, los de Fe (III) son catalíticamente menos activos 

que sus contrapartes de Fe(II) (Kwan y Voelker, 2003; Costa et al., 2006; Matta et al., 2007).  

Distintos autores reportan que entre los óxidos de hierro, la magnetita es más eficaz como 

catalizador para el tratamiento Fenton heterogéneo que la goethita y hematita (Lee et al., 

2006; Matta et al., 2008; Sun y Lemley, 2011). La magnetita tiene una combinación atómica 

de Fe(II) y Fe(III) mientras que la goethita y la hematita sólo presentan Fe(III) en su 

estructura. Si sólo Fe (III) está presente originalmente, el Fe(II) puede ser lentamente 

generado por las reacciones 3.28 y 3.29 e iniciar una secuencia de reacción en cadena a 
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través de la reacción 3.32 seguida de la reacción 3.30. Así, la presencia de Fe(II) en la 

estructura de la magnetita juega un papel importante para mejorar la velocidad de 

producción radicales •OH como resultado, aumenta la descomposición de contaminantes 

orgánicos (Kwan y Voelker, 2003).  La magnetita tiene una estructura de espinela inversa 

cúbica con sitios tetraédricos (Td) y octaédricos (Oh). Los sitios Td únicamente están 

ocupados por iones de Fe2+ mientras que los sitios Oh están ocupados tanto por iones de 

Fe2+ como de Fe3+. Debido a que un aumento en la carga iónica de Fe2+ a Fe3+ no causa 

distorsión del sitio octaédrico, las especies de Fe se oxidan y reducen de manera reversible 

manteniendo inalterada la estructura de la magnetita (Costa et al., 2006; Sun y Lemley, 

2011; Liang et al., 2013). 

Por otra parte, en estudios donde se evalúan distintos óxidos de hierro como catalizadores 

tipo Fenton bajo condiciones similares, se ha observado diferencias en las velocidades de 

descomposición de H2O2 y la degradación de contaminantes. En este sentido, Valentine y 

Wang (1998) propusieron considerar el área superficial para la diferencia en la actividad de 

reacción. Huang et al. (2001) mostraron que las velocidades de descomposición de H2O2 

(kobs o kmas) de tres diferentes minerales de hierro fueron relativamente similares cuando se 

normaliza el área superficial tal como se describe en la siguiente ecuación: 

       1.40 

SAv es el área superficial por unidad de volumen de agua y SAm es el área superficial por 

unidad de masa de óxido; definidas como: 

    1.41 

y 

   1.42 

Hanna et al. (2008), observaron que la eficiencia de cuatro mezclas de cuarzo de óxido de 

hierro en la degradación de rojo de metilo (MR) a un pH de 5 se redujo en el orden en el 

que el valor del área superficial de las mezclas de minerales disminuyó. No obstante, no en 

todos los casos la normalización aplica; por ejemplo, Lee et al., (2006) sintetizaron un 

catalizador de hierro cuya área superficial fue menor que la goethita utilizada como 

referencia en su estudio pero su desempeño fue mucho mejor.  

Para un mismo material, si se incrementaba el área superficial (más poros o menor tamaño 

de partícula) sin alterar su estructura y el estado de oxidación, es posible mejorar la 
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velocidad de degradación de los contaminantes. Es por ello que recientemente, son 

desarrollados catalizadores porosos, con tamaños de partícula menor y mayor área 

superficial.  

1.1.6.3 Tamaño de partícula 
Las partículas de tamaño nano, nanocatalizadores, son muy reactivas debido a que poseen 

una alta área superficial y los sitios catalíticamente activos se encuentran expuestos sobre 

la superficie (Nurmi et al., 2005). Como tales, tienen una baja resistencia a la difusión, y los 

contaminantes pueden alcanzar o penetrar dentro de zonas que son inaccesibles en 

catalizadores sólidos de tamaño micro (Garrido−Ramírez et al., 2010; Xu y Wang, 2011). En 

términos de catálisis, la actividad y selectividad de los nanocatalizadores son fuertemente 

dependientes de su tamaño, forma y estructura superficial así como de su composición 

global (Zelmanov y Semiat, 2008).  

Por lo anterior, recientemente las partículas de hierro a escala nano han ganado gran 

interés en la degradación de compuestos orgánicos; en particular, las nanopartículas que 

contienen óxidos de hierro y/o hierro cero−valente (ZVI, por sus siglas en inglés) (Shahwan 

et al., 2011). Así, en la última década distintos autores han descrito el uso de 

nanocatalizadores en reacciones tipo Feton y fotoFenton que ponen en evidencia su alto 

potencial de aplicación (Feng et al., 2003, 2004, 2006; Valdés−Solís et al., 2007; Zelmanov y 

Semiat, 2008). 

1.1.6.4 pH del medio.  
A valores ácidos de pH, el proceso de degradación se debe principalmente a la disolución 

de las especies de hierro (III) en la solución, promoviendo con ello la reacción tipo Fenton 

homogéneo (Liou y Lu, 2008; Barreiro et al., 2007). El Fe(III) también se puede solubilizar 

mediante la formación de complejos con los intermedios de ácidos orgánicos producidos 

durante la degradación de contaminantes (Feng et al., 2006; Martínez et al., 2007; Bobu et 

al., 2008; Rodríguez et al., 2009). De acuerdo con la literatura, un ligando ideal para 

promover la disolución de los óxidos de Fe(III) debe ser el anión de un ácido orgánico. En 

este caso la reacción de disolución promovida por el ligando se puede escribir como sigue: 

  1.43 

A valores de pH casi neutro, la solubilidad de los minerales de óxido de hierro disminuye, y 

por lo tanto la degradación de los compuestos orgánicos se realiza por la reacción Fenton 

heterogénea (sobre la superficie del catalizador).  
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Algunos autores señalan que en un amplio intervalo de pH (3−10) el desempeño del 

catalizador tipo Fenton en la activación del H2O2 es similar, lo que indica que no se ve 

afectada por el pH de la solución (Wu et al., 2006; He et al., 2005). Por lo tanto, la 

diferencia de la degradación del contaminante orgánico bajo distintos valores de pH no se 

debe al agente oxidante, sino a los cambios en los grupos funcionales del catalizador en el 

intervalo de pH y en consecuencia, a las interacciones electrostáticas entre las moléculas 

del contaminante y la superficie del catalizador (Kwan y Volker, 2004; Hanna et al., 2008). 

Esta observación proporciona un fuerte apoyo a la hipótesis de que los compuestos 

orgánicos adsorbidos en la superficie son fácilmente oxidados por radicales •OH cercanos 

a la superficie antes de que se difundan en la solución. 

Como se indicó en la Tabla 1.5, la nomenclatura ≡Fe(III)OH se utiliza para denotar el sitio 

activo en la superficie del catalizador, a fin de simplificar el mecanismo de reacción. En 

realidad, los óxidos de Fe contienen tres especies superficiales ≡Fe(III)OH2
+, ≡Fe(III)OH y 

≡Fe(III)O-. El equilibrio de la química de superficie concerniente a estas tres especies se 

puede expresar como: 

      1.44 

      1.45 

Por lo tanto, [≡Fe(III)OH2
+] y [≡Fe(III)O-] pueden ser expresadas en términos de [≡Fe(III)OH] 

sin considerar la atracción electrostática como se muestra en las siguientes ecuaciones: 

    1.46 

     1.47 

Chou y Huang (1999) encontraron que la descomposición de H2O2 sobre γ−FeOOH es 

dependiente del pH de la solución, esta variación se atribuyó a la gran diferencia de las 

velocidades de reacción entre el H2O2 y las especies superficiales del óxido de hierro. Dado 

que cada especie mantiene diferente nivel de fuerza de enlace con el H2O2, de acuerdo con 

la teoría de formación de complejos superficiales, la fuerza de unión entre el H2O2 y el 

γ−FeOOH puede ser alterada con el cambio de pH. Sus resultados demostraron que el 

H2O2 prefiere los sitios con carga negativa. Esto último puede explicarse por la conclusión 

de Wallace: el H2O2 puede formar fuertes complejos con sitios básicos débiles como 

≡Fe(III)O- (Chou y Huang, 1999). 
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1.1.6.5 Estabilidad catalítica 
Ya que la estabilidad catalítica y la reutilización son factores importantes en reacciones 

catalizadas, es necesario estudiar la estabilidad del catalizador. Si la estabilidad es baja o la 

desactivación del catalizador es severa, el catalizador no sería útil en una aplicación 

industrial práctica (Wu et al., 2006). 

La estabilidad de un catalizador está directamente relacionada con la lixiviación de las 

especies del metal soportado, que a su vez se ve afectada por las condiciones de 

operación empleadas. Como se mencionó, el pH juega un papel importante en la 

disolución de Fe en la solución; hay otras condiciones que también puede afectar el nivel 

de lixiviación por ejemplo la temperatura y la dosis de H2O2. 

Najjar et al. (2007) reportaron que en general, la lixiviación de hierro incrementa con el 

aumento de temperatura; mientras que con un incremento en la concentración de H2O2, 

sólo se observa un ligero incremento en la lixiviación; estos mismos autores señalan que el 

aumento de la dosis del catalizador conduce a una disminución en la disolución del hierro.  

La estabilidad catalítica de un sólido a menudo se asocia a su estabilidad estructural y a la 

baja pérdida de hierro durante los ciclos de oxidación (Crowther y Larachi, 2003). Por otra 

parte, la inestabilidad del catalizador se atribuye a la pasivación de la superficie debido a la 

interacción del hierro superficial con subproductos de oxidación de bajo peso molecular 

(hidroquinona, catecol, ácido succínico u otros ácidos orgánicos); muchos de ellos son 

capaces de formar complejos con los iones de hierro. Dichos complejos pueden bloquear 

los centros activos del catalizador, es decir, compiten con la adsorción del H2O2 o causan 

una destrucción de las estructuras superficiales activas (Ruseva et al., 2012). 

En pruebas de laboratorio, la estabilidad catalítica se determina sometiendo el catalizador 

a distintos ciclos de reacción, generalmente de 3 a 5, ya sea en la activación del H2O2, la 

descomposición del contaminante o ambos. Entre cada ciclo se determina si hay una 

disminución de la actividad catalítica. También se suele realizar, antes y después de la 

reacción, la caracterización del catalizador a través de diferentes técnicas fisicoquímicas. 

Ello permite determinar si existe algún cambio en el contenido de Fe en la solución o en la 

superficie del catalizador, por XRF/ICP o XPS respectivamente; (Hanna et al., 2008; Wu et 

al., 2006; Ruseva et al., 2012), en el área superficial específica (BET); o incluso si la forma 

cristalina o el estado de oxidación se ven afectados por el proceso, por XRD o XPS 

respectivamente (Herney−Ramírez et al., 2010). 
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1.1.7 Proceso Fenton asistido con luz (foto Fenton) 

Como se ha reiterado, la velocidad de reacción de los sistemas Fenton se puede mejorar 

mediante la aplicación de irradiación UV o visible. Esta modificación conocida como 

sistema fotoFenton, invariablemente conduce al incremento en la eficiencia de 

degradación del contaminante.  

Además de las reacciones descritas en las secciones 1.1.2 y 1.1.5 para los sistemas Fenton 

homogéneo y heterogéneo, respectivamente. Sincrónicamente ocurren otros procesos con 

la aplicación de luz. 

1.1.7.1 Fotólisis de H2O2 

La fotólisis de H2O2 (ecuación 1.48) se produce usando luz UV (λ<285 nm) debido a que el 

H2O2 tiene una absorbancia máxima entre 210−230 nm (Safarzadeh−Amiri et al., 1996; 

Madhavan et al., 2008; Elmolla y Chaudhuri, 2009; Wang y Xu, 2011). 

   1.48 

1.1.7.2 Fotoreducción de iones férricos acuosos 
En fase homogénea, el proceso de hidrólisis de las sales de Fe(III) se divide en las 

siguientes etapas: (a) hidrólisis primaria dando lugar a complejos de bajo peso molecular 

(monómeros y dímeros); (b) formación y envejecimiento de polímeros polinucleares; (c) 

precipitación de hidróxidos y óxidos de hierro. Durante estas etapas, cerca de tres clases 

de productos de especies diferentes están involucradas, es decir, complejos de bajo peso 

molecular (Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+, Fe2(OH)2

4+, etc), polímero hidrolítico (Fen(OH)m(H2O)x
(3n-m)+, o 

FemOn(OH)x
(3m-2n-x)+) y óxidos precipitados (amorfos (am)−Fe(OH)3, FeOOH, y Fe2O3). 

Los complejos hidroxi−Fe(III) de bajo peso molecular sufren reducción fotoquímica a Fe (II) 

al ser irradiados con luz UV (Baxendale y Magee, 1955; Langford y Carey, 1975), en 

consecuencia, Fe (II) se vuelve a oxidar a Fe (III) por la presencia de oxidantes (por ejemplo, 

oxígeno disuelto). Así, el ciclo redox básico de Fe(III)/Fe(II) se completa. Mientras tanto, se 

forman radicales •OH. La reacción general puede ser expresada como: 

    1.49 

En el intervalo de pH ≤5 al menos cuatro iones de Fe(III) coexisten en solución acuosa: 

Fe3+, Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+ y el dímero Fe2(OH)2

4+ (Figura 1.2). Cada especie posee 

propiedades fotoquímicas.  
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Figura 1. 2 Especies de bajo peso molecular de la hidrólisis de sales de Fe(III) en solución 

acuosa a pH≤ 5. Imagen modificada (Feng y Nansheng, 2000; Pignatello et al., 2006) 

 

Fe(OH)2+ es el complejo hidroxi−Fe(III) dominante en solución acuosa de pH≈ 2.5−5. Su 

banda de transferencia de carga sobrepasa el espectro solar UV (290−400 nm) y es 

eficientemente fotolizable para producir radicales •OH. 

  1.50 

 

El rendimiento cuántico de los radicales •OH producidos a partir de la fotólisis de Fe(OH)2+ 

es mucho mayor que el de las otras dos especies de hierro Fe(H2O)6
3+(φ•OH, 𝜆≤300= 0.05) y 

Fe2(OH)2
4+ (φ•OH, 𝜆=350= 0.007). Por lo tanto, en solución a pH de 2.5 a 5, Fe(OH)2+ es la 

especie foto−reactiva dominante. 

La reacción fotoquímica de Fe(H2O)6
3+ puede expresarse como: 

   1.51 

A bajo pH (< 2.5), predomina la especie Fe(H2O)6
3+. A pesar de su bajo rendimiento 

cuántico de radicales •OH, puede ser un contribuyente importante para la foto−formación 

de radicales •OH en el sistema. Con el incremento del pH dicha contribución decrece. En 

soluciones por encima de pH≈ 3, su contribución puede ser completamente despreciada. 
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El dímero de Fe(III), Fe2(OH)2
4+, absorbe fuertemente en la región de UV solar (290−350 

nm). Se fotoliza para formar radicales •OH. Sin embargo, debido a su pequeña fracción 

molar sobre un intervalo de pH< 3, su contribución para la foto−formación de •OH puede 

también ser ignorada.  

Finalmente, es conveniente mencionar que las propiedades fotoquímicas de Fe(OH)2
+ no 

han sido reportadas, pero es muy probable que pueda también fotolizarse para producir 

radicales •OH ya que sus precursores, Fe3+ y Fe(OH)2+, y además el producto de 

dimerización, Fe2(OH)2
4+, son todos foto−reactivos.  

1.1.7.3 Fotoquímica de (hidr)óxidos de Fe (III) 
En distintos trabajos se ha mostrado claramente que la iluminación puede mejorar 

significativamente la velocidad de reducción de Fe3+ a Fe2+ sobre la superficie de 

catalizadores sólidos de hierro (fotoreducción). Los sólidos utilizados como 

foto−catalizadores, (hidr)óxidos e hidróxidos de Fe, en procesos fotoFenton heterogéneos, 

han sido discutidos con respecto a los mecanismos de proceso Fenton y de fotocatálisis1, 

incluso se ha observado efectos sinérgicos cuando se utilizan mezclas de óxidos de Fe y 

TiO2 (Wang y Xu, 2011). 

Waite y Morel (1984) propusieron un modelo de disolución fotoreductiva de la goethita 

(γ−FeOOH) en presencia de ligandos orgánicos en aguas naturales (Figura 1.4). Este 

modelo presenta básicamente el ciclo redox fotoquímico de Fe(III)/Fe(II) entre el sólido y la 

fase acuosa, es decir, la fotólisis de complejos de Fe(III)−ligandos orgánicos en la superficie 

coloidal y la liberación concomitante del Fe(II) reducido a la solución, el cual 

posteriormente se oxida a Fe(III). Por su parte, Faust y Hoffmann (1986) plantearon el 

mecanismo de disolución reductiva fotoinducida para el Fe2O3. En dicho mecanismo 

establecen una transferencia de carga fotoinducida del ligando al metal, es decir, de un 

reductor adsorbido a un centro de Fe (III) sobre la superficie del óxido metálico, de forma 

análoga a la fotólisis de complejos de Fe(III) disueltos. No hay diferencia significativa entre 

el mecanismo de disolución reductiva fotoinducida de γ−FeOOH y el de Fe2O3. 

                                                 
1 La fotocatálisis es la transformación química de un sustrato en el límite interfacial de un sólido 

catalizador absorbente de luz (fotocatalizador) y una fase de agua o gas. En esta forma de 

fotocatálisis, la luz se utiliza para producir sitios activos sobre la superficie del catalizador para que 

posteriormente puedan ocurrir las reacciones químicas (Serpone y Emeline, 2002). 
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Figura 1. 3 Modelo de disolución fotoreducctiva de γ−FeOOH en presencia de ligandos 

orgánicos (Waite y Morel, 1984). ≡FeOOH: óxidos de Fe(III); L: ligandos orgánicos; L´: producto 

oxidado de L. Imagen modificada 

 

La velocidad de disolución fotoreductiva de los óxidos y oxihidróxidos depende de varios 

factores: (1) de la longitud e intensidad de luz incidente; (2) de la concentración y el tipo 

de reductores presentes en el sistema acuoso; (3) de la concentración y área superficial de 

la fase sólida de Fe(III) presente; y (4) del pH y la fuerza iónica de la solución (Sulzberger y 

Laubscher, 1995). La etapa de transferencia electrónica es la limitante de la velocidad; a su 

vez, la constante de velocidad para esta etapa depende de la propiedades superficiales del 

óxido metálico y de la naturaleza del ligando (Golberg et al., 1993).  

De acuerdo con la Figura 1.3, son dos etapas involucradas en la disolución foto−reductiva 

de (hidr)óxidos de Fe(III): (1) la foto−reducción de Fe(III) en la superficie de (hidr)óxido y (2) 

la subsecuente liberación de Fe(II) enlazado en la solución. Es bien conocido que los 

ligandos orgánicos favorecen eficazmente ambas etapas de reacción, pero la presencia de 

tales ligandos no es prerrequisito para que la foto−reducción ocurra. La disolución 

foto−reductiva también puede proceder en ausencia de ligandos orgánicos 

foto−reductivos, aunque con menor eficiencia y sólo bajo pH ácido. 

Los óxidos de Fe, como semiconductores tipo−n2 con una energía de ancho de banda 

prohibida (en inglés band gap) de ~ 2.2 eV, son semiconductores potencialmente 

interesantes para la transferencia electrónica interfacial (Mills y Le Hunte, 1997). 

Se ha propuesto que, en ausencia de ligandos orgánicos foto−reductivos la fotorreducción 

de Fe(III) en la superficie del (hidr)óxido se activa por excitaciones de transferencia de 

carga del ligando al metal (LMCT) foto−inducidas ya sea dentro de la mayor parte del 

semiconductor o directamente en la superficie. En la superficie, grupos hidroxo−Fe(III) 

                                                 
2 En los semiconductores tipo−n el número de electrones es mayor que el número de huecos 
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pueden someterse a una reacción foto−redox donde Fe(III) se reduce mientras que el 

grupo hidroxilo coordinado se oxida a un radical •OH similar a la fotólisis de especies de 

hidroxo−Fe(III) disueltas. Adicionalmente los fotoelectrones y fotohuecos generados en el 

seno del semiconductor pueden ser capturados en la superficie conduciendo a Fe(II) 

superficial y radicales •OH en ausencia de ligandos orgánicos. Recientes estudios sugieren 

que este último proceso puede no ser efectivo debido a la recombinación eficiente de los 

fotoelectrones y fotohuecos del sólido. 

Finalmente, en el caso de los amorfos de Fe(OH)3, am−Fe(OH)3, en soluciones ácidas 

pueden disolverse fácilmente para producir Fe3+ y complejos de hidroxi−Fe(III) los cuales 

sufren posteriormente fotólisis. La transición de la fase sólida a la fase acuosa es más 

rápida en una solución que contiene am−Fe(OH)3 que aquella que contiene óxidos 

polimorfos de Fe(III).  

1.1.7.4 Fotólisis de los contaminantes 
La luz UV o Vis pueden inducir la foto−degradación de ciertos compuestos. Este es el caso 

de muchos colorantes en los que se ha observado una degradación y mineralización 

mucho más rápida con sistemas fotoFenton. Esto se debe a la transferencia electrónica 

eficaz desde el colorante excitado con luz hacia el Fe3+, favoreciendo así el ciclo catalítico 

de Fe(III)/Fe(II) (ecuaciones 1.52 y 1.53). Adicionalmente, los subproductos de 

fotodegradación de dichos compuestos o sus complejos con Fe(III) también promueven la 

regeneración de Fe(II). 

     1.52 

   1.53 

En resumen, el sistema de foto−Fenton es un sistema de reacción muy eficiente para la 

generación de radicales disponible para procesos oxidativos. A priori, parece ser el más 

apto de todos los POA para ser llevado a cabo con luz solar (Madhavan et al., 2008). 

1.1.8 Aplicación de los procesos fotoFenton heterogéneos 

Muchos casos de estudio y evaluación de la velocidad de transformación y mineralización 

de compuestos en corrientes de aguas residuales y sintéticas usando el sistema fotoFenton 

heterogéneo son a escala laboratorio para determinar las dosis óptimas de los reactivos. 

Gran parte de los reportes en literatura con este tipo de sistemas toma en cuenta la 

posibilidad de conducir el proceso con radiación solar con una proporción cada vez más 

creciente con respecto a las publicaciones totales con este tipo de procesos. 
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La principal aplicación de los procesos fotoFenton heterogéneos (pfFh) identificada, en la 

literatura, es la oxidación de diferentes tipos de compuestos orgánicos (ANEXO A1), siendo 

los más importantes: colorantes, fenoles y compuestos farmacéuticos tal como se ilustra en 

la Figura 1.4. En general estos grupos de contaminantes se remueven con muy bajas 

eficiencias por procesos convencionales, la mayoría son no biodegradables e incluso 

tóxicos. En este sentido, los procesos de fotoFenton heterogéneos han demostrado ser un 

método de tratamiento prometedor y atractivo para su remoción efectiva.  

Sin embargo, de acuerdo a la informacipon identificada en la literatura consultada, pocos 

reportes y artículos han sido publicados para la aplicación de este proceso en la 

desinfección de agua. En particular, utilizando como blanco de desinfección organismos 

patógenos altamente recalcitrantes como son los huevos de áscaris. 

 

Figura 1. 4 Aplicación de los pfFh en la degradación de contaminantes orgánicos (fuente: 

http://www.sciencedirect.com, 2013, criterio de búsqueda: heterogeneous photo Fenton, número de 

publicaciones: 113) 
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1.2 Generalidades de las escorias de cobre (EC) 

En la industria metalúrgica se generan residuos en todas las etapas del proceso, desde el 

pre−tratamiento del mineral hasta su refinamiento; no obstante existe un subproducto 

denominado escoria que se produce en tales cantidades (millones de toneladas) que 

representa un problema ambiental, dada su acumulación año con año. Por otra parte, 

aunque las EC no están clasificadas como un residuo peligroso, puede plantear problemas 

ambientales y de salud considerando los volúmenes de generación y los niveles de 

acumulación de este material. 

Desde el comienzo de la era industrial, las escorias han sido consideradas residuos. No 

obstante, son de gran importancia en la producción de metales ya que protegen al metal y 

remueven impurezas indeseables. Usualmente una capa de escoria líquida cubre el metal 

fundido y lleva a cabo las siguientes funciones (Mills, 2011): 

 aísla el metal del oxígeno y previene la oxidación, 

 eliminan elementos no deseables (por ejemplo, S, P) del metal, 

 ayuda a remover inclusiones no metálicas (por ejemplo, SiO2, por flotación), 

 reduce las pérdidas de calor de la superficie del metal y,  

 en la fundición continua de acero, la escoria líquida se infiltra continuamente entre 

el metal y el molde a fin de proveer lubricación y control de la extracción de calor. 

La escoria de alto horno, BFW por sus siglas en inglés, es el tipo más común de la escoria 

producida en las operaciones metalúrgicas (Mobasher et al., 1996; Tixier et al., 1997). 

1.2.1 Definición 

La American Society for Testing and Materials (ASTM) define la escoria como un agregado 

rugoso de origen mineral, formado por silicatos de calcio, y ferritas, combinados con 

óxidos fundidos de hierro, aluminio, manganeso, calcio, y magnesio (CANACERO, 2006). 

Además, se puede definir como un material formado por la reacción química de un 

fundente con la ganga de un mineral, con la ceniza de un combustible o con las impurezas 

oxidadas durante la refinación de un metal (MSTS, 2006).  

Las escorias tienen un amplio rango de composición: 

 Escorias metalúrgicas: se basan por lo general en el sistema CaO−Al2O3−SiO2  

 Escorias no ferrosas: se basan con frecuencia en fayalita-por ejemplo FeO•SiO2 

 Escorias de carbón/cenizas volantes: son, básicamente, CaO + Al2O3 + SiO2 con 

niveles relativamente bajos de CaO (<10%)  
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 ESR−escorias: están compuestas de óxidos y fluoruros (en cantidades significativas) 

por ejemplo, CaF2 + CaO + Al2O3  

 Flujos de colada continua y los flujos de soldadura: se componen de óxidos con 

<10% de CaF2. 

Entre las escorias no ferrosas, la escoria de cobre (EC) cobra particular importancia debido 

a la producción y el uso de cobre alrededor del mundo. La EC se produce durante la 

fundición de la mata y las etapas de conversión en la producción pirometalúrgica de cobre 

(Gorai et al., 2003; Shi et al., 2008). 

1.2.2 Cifras de producción de EC  

El cobre está presente más comúnmente en la corteza terrestre como minerales de sulfuro 

de hierro−cobre y sulfuro de cobre; por ejemplo, calcopirita (CuFeS2), bornita (Cu5FeS4) y 

calcosina (Cu2S). La concentración de estos minerales en un yacimiento es muy baja. Las 

menas de cobre típicas contienen de 0.5% Cu (minas a cielo abierto) a 1−2% Cu (minas 

subterráneas). 

Alrededor del 80% del cobre en el mundo se produce por proceso el pirometalúrgico 

(concentración/fundición/refinación) de minerales sulfurados. El otro 20% es producido 

por el proceso hidrometalúrgico (lixiviación/extracción por solvente/electroobtención) de 

minerales oxidados (Davenport et al., 2002). Por lo tanto, es de esperarse que estos 

procesos generen cantidades significativas de EC. 

Por cada tonelada de cobre producida, aproximadamente 2.2−3 toneladas de escoria son 

generadas. Consecuentemente, cerca de 24.6 millones de toneladas EC se generan cada 

año a partir de la producción mundial del cobre. La siguiente tabla muestra las principales 

regiones generadoras de CE (Biswas y Satapathy, 2010). 

Tabla 1. 6 Generación de EC en varias regiones 

Región Generación de EC  

(t/año x 106)  

Asia 7.26 

Norte América 5.90 

Europa 5.56 

Sudamérica 4.18 

África 1.23 

Oceanía 0.45 

 

Chile es el mayor productor a nivel mundial de cobre (35% de la producción total), 

mientras México ocupa el décimo lugar en esa categoría. En 2012, la producción de cobre 
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en México ascendió a 426,372 t (SGM, 2011), lo cual generó aproximadamente un millón 

de toneladas de CS. 

1.2.3 Legislación para el manejo y disposición de EC 

Las EC generalmente se disponen sin ningún tratamiento previo en las zonas alrededor de 

la instalación industrial en donde se generan. Esta práctica provoca problemas 

económicos, ambientales y espaciales; por lo tanto, los gobiernos han implementado 

políticas que dan a las empresas minero−metalúrgicas la responsabilidad de reducir el 

volumen de deposición de los residuos sólidos mediante la promoción y la reutilización del 

reciclado de materiales.  

La EC fue clasificada como residuo peligroso rico en hierro porque contiene metales 

pesados, tales como Cu, Zn, Co, Pb. Sin embargo, distintos reportes han mostrado que las 

cantidades de metales lixiviados de la EC son significativamente inferiores a los niveles 

regulatorios determinados por la USEPA (Shi et al., 2008; Alp et al., 2008; Alter, 2005). La 

United Nations (UN) Basel Convention on the Transboundary Movement of Hazardous 

Wastes and their Disposal analizó estos reportes y finalmente dictaminó que las EC no son 

residuos peligrosos (Alter, 2005). 

Actualmente, las opciones de manejo de residuos para EC son: reciclado, recuperación de 

metales, producción de productos con valor agregado y disposición en vertederos de 

escorias o pilas de acumulación. El depósito de escoria en los vertederos controlados no es 

la mejor opción para la gestión ambiental debido a los problemas ambientales, el alto 

costo y la falta de terrenos amplios, especialmente en las áreas industriales alrededor de 

las plantas de cobre (Khazadi y Behnood, 2009). Por lo tanto, las fundidoras de cobre están 

buscando innovación tecnológica que involucre el uso de EC. Para este propósito, es 

necesario conocer las características físico−mecánicas y químicas de la EC para establecer 

su reutilización en otros procesos. 

1.2.4 Propiedades químicas, físicas y mecánicas de las EC 

La composición de una EC específica depende del tipo de horno, el proceso metalúrgico 

de su producción y la composición del mineral de extracción. La siguiente tabla muestra la 

composición química de EC proveniente de distintas fuentes. 
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Tabla 1. 7 Composición química de las EC de distintas fuentes 

País Fe2O3 SiO2 CaO MgO Al2O3 SO3 CuO Referencia 

Brasil 62 26 2.5 3.7 - - 1.4 Moura et al., 1999 

Chile 41.53 37.13 - - - 0.11 0.79 Imris et al., 2000 

China 41.55 39.41 5.61 2.63 2.84 - 0.22 Yang et al., 2013 

España 60 30.07 0.6 0.75 3.97 0.32 0.79 Sánchez de Rojas et al., 2008 

EU 44.80 24.7 10.9 1.7 15.6 0.28 2.1 Mobasher et al., 1996 

India 68.29 25.84 0.15 - 0.22 0.11 1.20 Brindha y Nagan, 2011 

Irán 52.50 27.8 4.60 1.20 7.80 0.98 1.20 Khazadi y Behnood, 2009 

Japón 52 35.5 2.11 1.06 5.9 0.14 0.88 Ayano y Sakata, 2000 

Malasia 36 31 4 - 6 - 0.33-0.80 Zain et al., 2004 

México 55.82 26.26 0.48 0.329 4.84 - - Huanosta−Gutiérrez et al., 

2003 

Omán 53.45 33.05 6.06 1.56 2.79 1.89 0.46 Al−Jabri et al., 2011 

Turquía 39.65 31.94 3.95 2.82 2.4 - 1.01 Kiyak et al., 1999 

 

En general, compuestos de Fe y Si son los principales componentes en la EC y varían desde 

35−60% y 25−40%, respetivamente, mientras que los compuestos de otros metales están 

presentes en menores porcentajes (<10%). 

Cuando la escoria líquida se enfría lentamente, se forma un producto denso, fuertemente 

cristalino mientras que la solidificación rápida produce una escoria granulada amorfa. La 

EC granulada tiene mayor absorción de agua y menor peso específico que la EC enfriada 

por aire debido a su textura más porosa. La escoria enfriada por aire tiene una apariencia 

vítrea y es de color negro. La escoria granulada se compone de partículas de forma regular 

ya angulares en su mayoría entre 4.75 y 0.075 mm (Figura 1.5). La Tabla 1.8 muestra 

algunas de las propiedades físicas de las EC (Sánchez de Rojas et al., 2008; Al−Jabri et al., 

2011; Gorai et al., 2003). 

 

Figura 1. 5 Morfología típica de las EC (Resede et al., 2008). Imagen modificada 
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Tabla 1. 8 Propiedades físicas y mecánicas de las EC 

Densidad específica  3.45−3.98 

Densidad volumétrica (kg/m3) 1.9−2.15 

pH de la solución acuosa 6.6−7.2 

Área específica BET (m2/g) 0.68 

Distribución de tamaño de partícula Similar a la arena 

Absorción de agua (%) 0.15−0.55 

Dureza (Mohs) 6−7 

Pérdida por abrasión (%) 24.1 

Conductividad (μs/cm) 500 

 

Dada sus propiedades químicas, físicas y mecánicas estos residuos pueden tener un uso en 

otros procesos, lo cual representa una alternativa viable para aliviar el problema ambiental 

de su disposición. Durante las pasadas dos décadas, un creciente interés se ha desarrollado 

para estudiar la posible utilización de las EC en otros procesos. 

1.2.5 Opciones de uso o valoración de la EC 

Durante las últimas décadas, la EC ha sido utilizada ampliamente en  la tecnología de 

chorro de arena que se aplica en diversas industrias así como en la fabricación de 

herramientas abrasivas. Además, la EC posee características mecánicas y químicas; por 

ejemplo, características excelentes solidez, buena resistencia a la abrasión y una buena 

estabilidad (Al−Jabri et al., 2011), que califican al material para utilizarse en el hormigón 

como un reemplazo parcial del cemento Portland o como un sustituto de agregados. 

Debido a su alto contenido de Fe, la EC ha sido usada como un material de ajuste de hierro 

durante la producción de cemento clinker. Además, la EC muestra actividad puzolánica 

debido a su bajo contenido de CaO y a la presencia de otros constituyentes como Al2O3, 

SiO2 y Fe2O3 (Mobasher et al., 1996; Resende et al., 2008). 

2FeO•SiO2, Fe3O4 y Ca (Fe, Mg) (SiO3)2 son las principales fases mineralógicas presentes en 

las EC (Gorai et al., 2003). Los óxidos y silicatos de hierro de la escoria pueden ser 

utilizados como fuentes de Fe. Recientemente, estudios en el campo de la ingeniería 

ambiental usan a las EC como agentes reductores de Cr(VI) (Kiyak et al., 1999), oxidantes 

de CO y tolueno (Mihailova et al., 2011) así como catalizadores tipo Fenton en la oxidación 

de contaminantes (Huanosta−Gutiérrez et al., 2012). Este último proceso ofrece la ventaja 

de alcanzar la mineralización de contaminantes orgánicos. 

Aunque hay muchos estudios que han sido reportados sobre el uso de la EC en la 

elaboración del cemento de hormigón, no hay mucha investigación relacionada con su uso 

como catalizador tipo Fenton. Por otra parte, tampoco existen informes sobre el uso de la 
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EC como fotocatalizador utilizando luz solar como fuente de energía o sobre las 

aplicaciones de estos sistemas en la inactivación de microorganismos patógenos.  

Por lo tanto, la evaluación de la utilización de EC como fotocatalizador tipo Fenton no es 

sólo una opción innovadora para la reutilización de estos residuos, sino también una 

opción ambientalmente amigable. 

1.3 Helmintiasis: su importancia en la salud pública  

A medida que las poblaciones urbanas en los países en desarrollo aumentan y los 

residentes buscan mejores condiciones de vida, grandes cantidades de agua dulce se 

destinan a los sectores doméstico, comercial e industrial lo cual genera un mayor volumen 

de aguas residuales (Qadir et al., 2010). Comúnmente las aguas residuales se descargan 

con poco o nulo tratamiento en los cuerpos naturales de agua, lo cual puede llegar a 

contaminarlos fuertemente. Los agricultores de áreas urbanas y peri−urbanas de casi todos 

los países en desarrollo que necesitan agua para riego a menudo no tienen otra opción 

que usar aguas residuales. Incluso deliberadamente utilizan aguas residuales sin diluir, ya 

que proporciona nutrientes, es más confiable y más barata que otras fuentes de agua (ver 

ANEXO A2). 

A pesar de las ventajas que ofrece el empleo de agua residual para propósito agrícola, esta 

práctica puede dañar severamente la salud humana y el ambiente. Lo anterior está 

principalmente asociado a los constituyentes indeseables en el agua residual (patógenos, 

metales pesados y otros compuestos indeseables dependiendo de la fuente). Los riesgos a 

la salud humana por la irrigación con agua residual incluyen en primer lugar la exposición 

a patógenos de los agricultores, así como de los consumidores y, en segundo lugar, a 

elementos orgánicos e inorgánicos. Con base en esta situación, los agricultores y sus 

familias al utilizar aguas residuales están expuestos a riesgos de salud por gusanos 

parásitos, protozoarios, virus y bacterias. Las enfermedades más comúnmente asociadas 

con el agua residual son las diarreicas, los ejemplos incluyen distintos tipos de helmintiasis 

que son causadas por elevadas cargas parasitarias de gusanos intestinales.  

Las helmintiasis son comunes donde prevalecen condiciones de pobreza y saneamiento 

deficiente (Scott, 2008; De Silva et al., 2003; Dold y Holland, 2011). Por lo tanto, es un 

problema que afecta principalmente a los países en desarrollo donde la tasa de incidencia 

puede alcanzar hasta el 90%.  

Hay tres tipos diferentes de helmintos: (1) platelmintos o gusanos planos, (2) 

nematelmintos, nemátodos o gusanos redondos, y (3) anélidos. Sólo los dos primeros tipos 
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son de importancia sanitaria. Si los platelmintos tienen su cuerpo formado por segmentos, 

se llaman céstodos, en caso contrario se denominan tremátodos.  

Los agentes infecciosos de las helmintiasis son los huevos de los gusanos (hh), estos se 

transmiten a través de (1) la ingestión de cultivos contaminados con aguas residuales o 

lodos, (2) contacto directo con el agua, lodo o material fecal contaminado, y (3) la ingesta 

de carne contaminada. Cada tipo de helminto tiene su propia ruta de infección. Los riesgos 

causados por estos patógenos son diferentes de una clase a otra. De hecho, los riesgos a la 

salud son mayores para nematodos intestinales que para trematodos y cestodos debido a 

su mayor resistencia en el ambiente, a su ciclo de vida más simple y a su dosis infectiva 50 

(DI50) (Ben Ayed et al., 2009). 

La ascarosis (producida por el gusano de Ascaris lumbricoides) es la helmintiasis más 

común, afecta cerca de 1500 millones de personas y es endémica en África, Latino América 

y Asia del Este. Aunque su tasa de mortalidad es baja (3,000 muertes/año), la mayoría de 

las personas infectadas son niños menores de 15 años con problemas de trastornos del 

crecimiento y/o disminución de su aptitud física (Qadir et al., 2007). 

Los cultivos irrigados con agua residual parcialmente tratada (con 14−18 huevos de 

áscaris, ha) resultan en menos de 0.5 ha/planta cosechada. Mientras que con agua residual 

sin tratamiento (entre 90−2200 ha) resultan en 2 ha/kg de cosecha (Ayres et al., 1992). 

Ensink et al (2007) reportaron que la presencia de hh en superficies de vegetales suaves es 

nula o muy baja (por ejemplo, jitomate~ 0.002 hh/g) a diferencia de las hortalizas de hoja3 

(por ejemplo, lechuga~ 1.1 hh/g). Amoah et al (2005) encontraron un intervalo de 0.4−2.7 

hh/g en cultivos de lechuga a pesar de utilizar un agua de calidad considerablemente 

mejor (0−15 hh/L) pero aplicada desde arriba con regadera, lo cual promueve la 

acumulación de los hh en la lechuga. Por lo tanto, el modo de aplicar la irrigación y el tipo 

de cultivo son determinantes claves para la calidad del producto y el riesgo al consumidor. 

La dosis infectiva es de 1−10 huevos de Ascaris lumbricoides. (Jiménez 2003). Cabe señalar 

que los huevos de A. lumbricoides pueden permanecer viables durante varios meses o 

años en el suelo, aunque a menudo menos de 2 meses sobre los productos (Stien y 

Schwartzbrod 1990; Amahmid et al., 1999; WHO, 2006). 

1.3.1 Legislación 

No todas las aguas residuales y lodos alrededor del mundo presentan el mismo contenido 

de huevos de helminto como se indica en la Tabla 1.9, por tal motivo no están incluidos en 

las normas de aguas residuales, lodos y excreta de todos los países. Con base en estudios 

epidemiológicos, la WHO sugiere limitar el contenido de huevos en un valor ≤1 hh/L en 

                                                 
3 Se entiende por tales a todas aquellas especies de las cuales consumimos sus hojas, tanto láminas 

como pecíolos. Algunas de ellas son acelga, espinaca, lechuga, escarola, apio, perejil, repollo, etc. 
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aguas y 1 hh/gST en lodos, para aplicar de forma segura aguas residuales, excrementos o 

lodos en cultivos que se consumen crudos (WHO, 2006). En México, los límites máximos 

permisibles del contenido de huevos de helminto para el reúso de aguas residuales 

tratadas para servicios de contacto directo e indirecto se establecen en ≤1 y ≤5 hh/L, 

respectivamente (NOM-003-SEMARNAT-1997). 

Tabla 1. 9 Contenido de huevos de helminto en aguas residuales y lodos de diferentes países 

País/Región Agua municipal (hh/L) Lodos (hh/g ST) 

Países en desarrollo 70−3000 70−735 

Brasil 166−202 75 

Calcuta, India 200−2013 NR 

Egipto 6−42 Media:67; máximo: 735 

Ghana 0−15 76 

Jordania 300 NR 

México 6−98 en ciudades  

(hasta 330 en áreas urbanas y peri−urbanas) 

73−177 

Marruecos 214−840 NR 

Túnez CM: 455, máx.: 960 NR 

Pakistán MG: 968, máx.: 1582 NR 

Siria 800 NR 

Ucrania 20−60 NR 

Japón 10−80 NR 

Francia 9−10 5−7 

Irkutsk, Rusia 19 NR 

Alemania NR <1 

Gran Bretaña NR <6 

Estados Unidos 1−8 2−13 

CM: concentración media, la concentración sigue una distribución de Poisson (varianza igual a la media); MG: media 

geométrica; NR: no reportado; gST: gramo de sólidos totales. 

Referencias: Cisneros, 2011; Ayres et al., 1992; Ben Ayed et al., 2009; Drechsel et al., 2009; Ensink et al., 2007 

 

Como se observa en la Tabla 1.9, hay una diferencia significativa en el contenido de huevos 

de helmintos entre los países desarrollados y en desarrollo. En aguas residuales y lodos de 

países en desarrollo la concentración varía de entre 70−3,000 hh/L y, 70−735 hh/gST, 

respectivamente; mientras que para países desarrollados el contenido es mucho menor, de 

1−9 hh/L para aguas residuales y 2−13 hh/gST para lodos. Para inactivar los huevos de 

helmintos, se recomienda elevar la temperatura por encima de 40 °C durante 10−20 días 

para áscaris o reducir los niveles de humedad por debajo del 5% (Cisneros, 2011). Sin 

embargo, estas condiciones no se alcanzan frecuentemente en el tratamiento de aguas 

residuales aunque si en el tratamiento de lodos; por lo tanto, usualmente se remueven los 

huevos del agua para ser inactivados posteriormente en los lodos. 

Como se señaló Ascaris spp. no es el único género de importancia sanitaria; dependiendo 

de la región, otros helmintos pueden estar presentes con igual importancia en agua 
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residual, excreta o lodo. Sin embargo, Ascaris spp. ha sido reportado como el género de 

helminto más común y resistente; por tal motivo, la mayoría de los procesos 

recomendados para inactivar huevos de helminto han sido validados usando sólo huevos 

de Ascaris sp. ya que es considerado como un indicador de todos los huevos de helminto 

(Maya et al., 2013). 

1.3.2 Procesos de remoción de huevos de áscaris 

Los coliformes fecales y la demanda bioquímica de oxígeno son parámetros universales 

utilizados para el diseño de tratamiento de aguas residuales. No obstante, la presencia de 

coliformes fecales no siempre refleja la cantidad total de contaminación biológica en el 

agua residual. Adicionalmente, cada vez es más evidente que no son útiles para simular el 

comportamiento de todos los organismos entéricos (virus, protozoarios y huevos de 

helmintos) que son motivo de preocupación en las regiones pobres de países en 

desarrollo. Por otra parte, al tratar las aguas residuales municipales para reutilizarlas de 

forma segura en la irrigación de cultivos, es importante conservar los nutrientes al mismo 

tiempo que se eliminen los patógenos. Esto impone restricciones para la selección del 

proceso, que son muy diferentes de los utilizados para la eliminación de materia orgánica 

(es decir, la demanda bioquímica de oxígeno DBO o el carbono orgánico total COT). 

Aunque alrededor del mundo las aguas residuales municipales tienen una composición 

muy similar en relación con la materia orgánica y los nutrientes, como se mencionó en la 

sección 1.3.1, hay una notable diferencia del contenido de patógenos. Por lo tanto, las 

opciones de tratamiento apropiadas también son diferentes.  

La WHO (2006) describe dos tipos de sistemas de tratamiento para la reducción de 

patógenos 

 Sistemas biológicos de velocidad lenta, también llamados procesos de tratamiento 

naturales: sistemas basados principalmente en lagunas con largos tiempos de 

retención, 

 Procesos de velocidad alta, conocidos como convencionales o de uso intensivo de 

energía: estructuras en su mayoría diseñados con tiempos de retención cortos (es 

decir, velocidades de flujo altas) 

Las Tablas 1.10 y 1.11 presentan ventajas y desventajas de emplear este tipo de sistemas 

en la remoción de huevos de helminto (hh). 
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Tabla 1. 10 Ventajas, desventajas y remoción de hh en aguas residuales por diferentes procesos naturales de tratamiento 

Proceso  Porcentaje de 

remoción 

Ventajas Desventajas 

Lagunas de estabilización 

(tR: 5−20 d) 
90−100a, b, CA  Costos de inversión y operación bajos 

 Simple para operar 

 No requiere electricidad 

 Baja producción de lodos 

 Apropiados para climas con media a baja 

velocidad de evaporación 

 Permite agua residual de todo el año para ser 

usada en temporada de riego, por lo que 

permite una mayor área para ser irrigada y por 

lo tanto producir más cultivos 

 No requiere una etapa de desinfección 

convencional 

 Las pérdidas de agua debido a la evaporación 

pueden ser altas, lo cual conduce al 

incremento de la salinidad del efluente 

 Demanda alta de terreno 

 Si se usa aspersores el contenido de algas en 

el efluente puede obstruirlos.  

 Puede facilitar la reproducción de vectores si 

no se mantiene correctamente 

 

Reservorios de 

almacenamiento y 

tratamiento de aguas 

residuales 

70−95a, c, d, CA  Costos de inversión y operación muy bajos 

 No requiere electricidad 

 Los lodos pueden contener patógenos viables 

y necesitan ser manejados cuidadosamente 

Humedales construidos (tR: 

4 d en humedales de flujo 

superficial) 

60−100 a, b, CB 
 Bajo costo 

 Fácil de operar 

 No requiere electricidad 

 Puede mejorar el ambiente para otras especies 

 Alta demanda de terreno 

 Remoción de patógenos variable dependiendo 

de una variedad de factores 

 Requiere un posterior tratamiento (por 

ejemplo, filtración) para remover hh 

confiablemente  

 Puede facilitar el brote de mosquitos 

 La excreta de la vida salvaje puede causar 

deterioro en la calidad del efluente 

a: evaluado a escala completa; b: pruebas con alto contenido de hh; c: La remoción total de hh se alcanza sólo cuando los humedales son acoplados a una etapa de 

filtración; d: la alta eficiencia depende del tamaño y las condiciones de operación, notablemente del tiempo de retención hidráulica; CB: confiabilidad baja; CA: 

confiabilidad alta. 

Referencias: Cisneros, 2011; Drechsel et al., 2009; WHO, 2006 
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Tabla 1. 11 Ventajas, desventajas y remoción de hh en aguas residuales por diferentes procesos convencionales de tratamiento 

Proceso  Porcentaje de 

remoción 

Ventajas Desventajas 

Tratamiento primario 

Sedimentación primaria 

(tR: 4−6 h) 
< 30 a, CB 

 Costo bajo 

 Tecnología simple 

 Baja remoción de bacterias y virus 

 El efluente necesita tratamiento posterior 

 Los lodos necesitan tratamiento posterior 

CEPT  

(tR: 3−4 h; dosis de 

coagulante bajas) 

TPA  

(tRTOTAL: 0.5−1 h; dosis bajas 

de coagulante cuando se 

usan floculantes, alta 

velocidad de sedimentación) 

90−99 a, e, CA 
 Costo de medio a bajo comparado con lodos 

activados 

 Eficiencia y confiabilidad alta 

 Requiere poca área, notablemente para el APT 

 Se requiere desinfección convencional para inactivar 

bacterias. 

 Produce más lodos que la sedimentación primaria, 

las lagunas de estabilización y los humedales. 

 Los lodos requieren ser desinfectados 

 Necesita usar químicos 

Reactores UASB (tR: 6−12 

horas) 
60−96 a, e, CB 

 Bajo costo 

 Baja producción de lodos 

 No requiere electricidad 

 Eficiencia de remoción de hh media 

 El efluente puede causar problemas de olor 

 El efluente requiere tratamiento posterior (es decir, 

secundario) 

 Los lodos requieren posterior tratamiento 

Tratamiento secundario 

Lodos activados + 

sedimentación secundaria (tR: 

4−8 h en el reactor) 

70−92 a, CB 
 Remoción de MO con alta confiabilidad 

 Tecnología disponible ampliamente y bien entendida 

 

 Costos de operación e inversión altos 

 Demanda de energía alta 

 Necesita personal capacitado 

 Los lodos requieren desinfección 

 El aumento del volumen de lodos reduce la 

eliminación de hh 

 Necesitan una etapa de desinfección convencional 

para inactivar virus y bacterias 

Filtros percoladores + 

sedimentación secundaria  
85−90 c,  

 Costos de operación medios 

 Tecnología disponible ampliamente y bien entendida 

 Costos de inversión altos 

 Necesita personal capacitado 

 Los lodos requieren desinfección 

 Necesitan una etapa de desinfección convencional 

para inactivar virus y bacterias* 
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Tabla 1.11 Ventajas, desventajas y remoción de hh en aguas residuales por diferentes procesos convencionales de tratamiento. Continuación 

Proceso  Porcentaje de 

remoción 

Ventajas Desventajas 

Lagunas aireadas o zanjas de 

oxidación + estanque de 

sedimentación 

95−100 c 
 Tecnología disponible ampliamente y bien 

entendida. 

 No necesita la sedimentación primaria 

 Menos costoso y complejo que otros proceso de alta 

velocidad 

 Requiere electricidad 

 Requiere mayor área de terreno que otros procesos 

de alta velocidad. 

 Los lodos necesitan desinfección 

 Necesitan una etapa de desinfección convencional 

para inactivar virus y bacterias 

Filtración lenta 
90 c 

Tecnología bien conocida  Se necesita más información sobre la eliminación de 

patógenos. 

 Se requiere una gran cantidad de espacio. 

 El manejo de los filtros durante el lavado y la 

remoción de lodos pueden crear problemas de 

salud. 

Tratamiento terciario 

Coagulación−Floculación 

como tratamiento terciario 
95−99 a, e, CA 

 Mejora la remoción de virus y otros patógenos 

 Costos adicionales bajos 

 Costos totales altos (tratamiento primario + 

secundario + terciario) 

 Incrementa la producción de lodos 

 Los lodos necesitan desinfección 

Filtración rápida con arena 

granular (0.8−1.2mm) 

Duración del ciclo hasta 35 h 

para un tratamiento primario 

90−99 a, f, CA 
 Eficiencia y confiabilidad alta 

 Mejora la remoción de patógenos 

 Tecnología bien conocida 

 Costos adicionales bajos 

 La eficiencia puede mejorar si se adiciona coagulante 

a la entrada del filtro 

 Proceso complementario al tratamiento biológico o 

químico del agua residual 

 Implica un costo adicional  

Filtración dual 
90−100 c 

 Cuando se usa después del tratamiento primario, 

remueve eficientemente de quistes de protozoarios y 

hh 

 Cuando es usado en el tratamiento secundario 

mejora la remoción de patógenos 

 Tecnología bien conocida 

 Costos adicionales bajos  

 Eficiencia baja de remoción de bacterias y virus 

 Necesita manejo cuidadoso para el desempeño 

óptimo 
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Tabla 1.11 Ventajas, desventajas y remoción de hh en aguas residuales por diferentes procesos convencionales de tratamiento. Continuación 

Proceso Porcentaje de 

remoción 

Ventajas Desventajas 

Bio−reactores de membrana 
100 c 

 Remoción de todos los patógenos 

 Tecnología aún bajo desarrollo 

 Altos costos y complejidad 

 Los lodos necesitan desinfección 

 Ensuciamiento de la membrana 

 Necesita personal capacitado 

Desinfección 

Proceso de 

tratamiento 

Porcentaje de 

inactivación 

Ventajas Desventajas 

Cloración (cloro libre) 
0 a, f, b  Precio medio, pero es el costo más bajo para un 

método de desinfección convencional. 

 Tecnología bien conocida 

 Necesita ser aplicada a efluentes con contenido de 

MO y sólidos suspendido bajo 

 Crea productos de desinfección 

 Químicos peligrosos 

Ozono 
30−99 b, c  Alta eficiencia de inactivación de virus  Necesita ser aplicada a efluentes con contenido de 

MO y sólidos suspendido bajo 

 Mayor costo y complejidad que la cloración 

 Baja eficiencia de inactivación para helmintos en 

dosis económicas.  

 Necesita ser generado en el establecimiento.  

 Producción de subproductos peligrosos. 

Irradiación UV 0−65 c 
 Similar o mayor costo que la cloración 

 Efectivo en la inactivación de bacterias, virus y 

algunos protozoarios 

 No utiliza o produce químicos tóxicos 

 Tecnología bien conocida 

 No inactiva todos los protozoarios 

 El desempeño puede ser reducido por materia 

particulada y la formación de biopelícula 

 Necesita un buen mantenimiento de lámparas 

a: evaluado a escala completa; b: datos de laboratorio; c: eficiencia teórica basada en el mecanismos de remoción; d: La remoción total de hh se alcanza sólo cuando los 

humedales son acoplados a una etapa de filtración; e: pruebas con alto contenido de hh; f: pruebas con bajo contenido de hh; g: la alta eficiencia depende del tamaño y las 

condiciones de operación, notablemente del tiempo de retención hidráulica; CB: confiabilidad baja; CA: confiabilidad alta; CEPT: Chemically Enhanced Primary Treatment; APT: 

Advanced Primary Treatment; UASB: Upflow Anaerobic Sludge Blanket.  

Referencias: Cisneros, 2011; Drechsel et al., 2009; WHO, 2006 
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Comúnmente, los procesos naturales de tratamiento permiten alcanzar cerca del 100% de 

remoción de huevos de helminto, dependiendo de varios factores. Sin embargo, dos son 

las principales desventajas de este tipo de procesos: los largos tiempos de retención y la 

demanda de terreno. En el caso de los procesos convencionales, se requiere 

adicionalmente de procesos de desinfección para inactivar los patógenos. Dichos métodos 

son muy eficientes para inactivar virus y bacterias pero la eficiencia de inactivación es baja 

tratándose de huevos de helminto y quistes de protozoarios. 

La alta resistencia de los huevos de helminto a los métodos de desinfección 

convencionales se debe a una cubierta de 3−4 capas (Tabla 1.12) cuyo espesor es 

aproximadamente de 4.5 μm (Quilès et al., 2006). Dicha cubierta confiere resistencia 

mecánica a los huevos y los protege de la desecación; bases y ácidos fuertes; agentes 

reductores y oxidantes; detergentes; y compuestos proteolíticos (Wharton, 1980; Bartley et 

al., 1996; Brownell y Nelson, 2006). Dicha resistencia se atribuye a la composición 

bioquímica de las capas que constituyen la cubierta del huevo, misma que se indica en la 

Tabla 1.12  

Tabla 1. 12 Descripción de las capas que constituyen la cubierta de los huevos de áscaris 

(Bartleyt et al., 1996; Brownell y Nelson, 2006; Quilès et al., 2006) 

Capa Composición Función 

Capa 

interna 

lipídica 

Lípidos 

 (75%) ascarosidos (3,6 didesoxi−L−arabinohexosa 

vinculado a una larga cadena de alcohol (manoles y 

dioles secundarios que contienen de 22 a 37 

átomos de carbono) por un enlace glucosídico).  

 (25 %) Proteínas 

 Permeabilidad selectiva 

(evita la penetración de 

sustancias polares) 

 Cambio con el ambiente 

(resistencia a la desecación) 

Capa 

quitinosa 

 Microfibras de quitina (un homopolímero de 

N−acetil−D−glucosamina unido por enlaces β 

(1→4) dentro de una matriz proteica). 

 Resistencia estructural 

Capa 

vitelina 

 Lipoproteínas  Adhesión  

Capa 

externa o 

uterina 

 Mucopolisacáridos 

 Proteínas 

 Lípidos 

 Adhesión 

 Casi impermeable (excepto 

a gases y solventes de 

lípidos) 

 

Las tres últimas capas se pueden eliminar sumergiendo los huevos en una solución de 

hipoclorito de sodio, dejando solamente la capa interna; este proceso se conoce como 

decorticación (Brownell y Nelson, 2006). 

Como se ilustró en las Tablas 1.10 y 1.11 los procesos naturales y los convencionales 

alcanzan altos porcentajes de remoción de huevos de helminto. Sin embargo, estos 
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procesos sólo transfieren los huevos de helminto de la fase líquida a una fase sólida, sin 

inactivarlos o afectar su viabilidad, es decir la capacidad de desarrollarse hasta la etapa 

infectiva. Por otra parte, la eficiencia de inactivación de los procesos de desinfección 

convencionales es baja o nula. Debido a lo anterior, la mayoría de los estudios realizados 

para inactivar huevos de helmintos se enfocan en el tratamiento de lodos y son pocos los 

estudios realizados para inactivar huevos de helmintos en agua. 

Entre los procesos de inactivación de huevos de helmintos en agua se pueden mencionar 

el tratamiento con luz UV, la oxidación con ozono, SODIS, y POA (fotocatálisis y procesos 

tipo Fenton).  

La inactivación con luz UV y ozono no se alcanza con dosis económicas. Por ejemplo, 

Browell y Nelson (2006) inactivaron cerca del 63.7% de huevos con una fluencia (dosis UV) 

de 500 J/m2 durante 10 min pero para alcanzar un 99.4% de inactivación requirieron una 

fluencia de 4,000 J/m2 durante 75.5 min. Mientras que con ozono, se requiere una dosis de 

al menos 36 mgO3/L durante una hora para alcanzar el 90% de inactivación (Orta de 

Velásquez et al., 2004). Con respecto al sistema SODIS, el principal inconveniente es el 

tiempo de exposición (> 6 h) (Heaselgrave y Simon Kilvington, 2011).  

Los POA son prometedores para la inactivación de huevos de helminto son más 

económicos que el ozono, no producen subproductos de desinfección y requieren tiempos 

de exposición menores al sistema SODIS. Adicionalmente, hay una marcada tendencia a 

emplear la luz solar como fuente de energía en este tipo de sistemas. La luz solar como 

fuente de energía no sólo es económica, en países como el nuestro es altamente 

disponible y se tiene una adecuada irradiación la mayor parte del año. 

Por otra parte, creciente evidencia sugiere que la oxidación de los lípidos de la membrana 

celular juega un importante papel en la inactivación vía radical de patógenos en agua. La 

hipótesis general es que los ácidos grasos insaturados, principalmente los ácidos grasos 

poliinsaturados, presentes en las membranas fosfolipídicas son muy sensibles a la 

oxidación por especies de radicales, particularmente el radical •OH. El arreglo repetitivo de 

lípidos en la membrana permite que la lesión celular ocurra en sitios relativamente 

distantes de la fuente de iniciación debido a la reacción en cadena inducida por el radical. 

En este sentido, los POA como los procesos tipo Fenton son excelentes proveedores de 

radicales •OH. 

Así, el presente trabajo es una propuesta integral del manejo de las EC. Por una parte, el 

uso de la escoria como catalizador tipo Fenton de bajo costo en el sistema EC−H2O2−luz 
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solar y, por otra parte, la aplicación de dicho sistema en la inactivación de huevos de 

áscaris en agua (desinfección).  
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Capítulo 2. Metodología experimental 

La metodología experimental se dividió en seis etapas principales: 1) obtención y 

acondicionamiento de la escoria; 2) caracterización fisicoquímica y óptica de la escoria 

metalúrgica, EC; 3) pruebas exploratorias de producción de radicales •OH mediante el 

sistema EC−H2O2−luz solar (proceso tipo Fenton); 4) pruebas de optimización del proceso 

tipo Fenton en la producción de radicales •OH y cinéticas de producción de radicales •OH 

(determinación de los parámetros cinéticos y termodinámicos de la reacción tipo Fenton); 

5) pruebas de estabilidad de EC como catalizador tipo Fenton; 6) pruebas de inactivación 

de huevos de A. suum en suspensiones preparadas. La Figura 2.1 ilustra un esquema 

general de la metodología utilizada en este estudio. Posteriormente se describe cada una 

de estas etapas del trabajo. 

 

Figura 2. 1 Esquema de la metodología experimental utilizada en este estudio 
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2.1 Obtención y acondicionamiento de la escoria metalúrgica de la 

industria del cobre (EC) 

Las muestras de EC fueron proporcionadas por una empresa productora de cobre ubicada 

al norte del país. Estas muestras fueron generadas a partir del proceso de alto horno y 

recolectadas en el campo de eliminación de escoria, el cual se utiliza para la cristalización 

de la escoria líquida por rociado con agua. Previo a las pruebas de caracterización e 

inactivación, las escorias fueron sometidas a un acondicionamiento. Dicho 

acondicionamiento consistió en moler y tamizar las muestras de EC a tamaños de grano 

que oscilaron desde 40 micras hasta 150 micras. Posteriormente, las muestras de EC se 

lavaron con agua destilada hasta que el agua de lavado tuviese un pH neutro. Finalmente, 

las muestras se secaron a 100 ° C antes de su uso. 

2.2 Caracterización fisicoquímica y óptica de la EC 

A fin de obtener información sobre la composición, morfología y estructura interna de la 

escoria, la caracterización de la muestra de EC se basó en un planteamiento 

multi−analítico. Los datos obtenidos permitieron estimar la capacidad de las escorias para 

su uso como fotocatalizador en la reacción tipo Fenton con luz solar. En la Tabla 2.1 se 

señalan las técnicas empleadas para dicha caracterización. 
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Tabla 2. 1 Técnicas de caracterización realizadas a la EC 

Técnica Parámetro Objetivo de utilizar la técnica Características del equipo de 

medición 

Fluorescencia de rayos X 

(FRX) 

Composición química global (Tipo y 

contenido de metales presentes en la 

escoria)  

Identificar y cuantificar los metales de transición 

mayoritarios en la escoria y que puedan actuar como 

catalizadores de la reacción de descomposición de 

H2O2.  

Espectrofotómetro de fluorescencia 

de rayos X Siemens SRS3000  

LD = 0.002 % (20 ppm) 

E= 1 a 5 % 

Difracción de rayos X 

(DRX)  

Identificación de las principales fases 

mineralógicas  

Determinar las fases mineralógicas de los metales 

mayoritarios identificados por FRX. 

Difractómetro Siemens D-5000  

LD= 3% en volumen 

Adsorción física de 

nitrógeno 

Área superficial y distribución del 

tamaño de poro 

Determinar las propiedades texturales (área 

superficial, volumen y diámetro de poro) de EC 

BelSorp Mini II 

LD= 0.001 m2/g (en AS) 

LD= 0.025 μL (en Vp) 

Microscopía electrónica de 

barrido con Microanálisis 

por energía de dispersión 

de rayos X (MEB/DRX)  

Morfología y análisis elemental  Establecer la distribución de los catalizadores 

metálicos (identificados por FRX y DRX) en la 

superficie de las partículas de escoria. 

Microscopio MEB-JEOL T-20  

R = 2 nm 

A = 1000−10000X 

LD = 100 ppm 

Potencial Z (ζ) Carga superficial  Definir el intervalo de pH en el que se favorece las 

interacciones entre el H2O2 y la superficie de la 

escoria.  

Analizador Zeta- Meter System 3.0 

+ 

ζ =-125 a +125 mV 

Dpartícula = 1.5 a 100 μm 

Espectroscopia de 

Reflectancia Difusa (DRS) 

UV-visible 

Energía de foto−activación o band gap 

(Propiedades ópticas)  

Establecer el potencial de uso de la EC como 

fotocatalizador 

Espectrofotómetro Cary 500 

UV/Vis/NIR 

P= 0.1 nm (en el intervalo UV−VIS) 

P= 0.4 nm (en el intervalo NIR) 

LD: Límite de detección; E: Exactitud; R: Resolución; A: Aumento; AS: área superficial; Vp: volumen de poro; D: diámetro; P: precisión 
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2.3 Pruebas exploratorias: actividad fotocatalítica de la EC 

mediante el sistema EC−H2O2−luz solar 

La actividad fotocatalítica de la EC fue evaluada a través de ensayos de producción de 

radicales •OH siguiendo un diseño experimental. Para la cuantificación de los radicales •OH 

se utilizó la dosimetría con ácido salicílico (AS), la cual se basa en el principio de 

hidroxilación aromática del AS (Jen et al., 1998). De tal manera que la concentración de 

subproductos hidroxilados es directamente proporcional a la producción de radicales •OH. 

2.3.1 Diseño de experimentos. Tamizado de variables 

Para definir el diseño estadístico a emplear se siguieron los siguientes pasos: 

1. Análisis de la información reportada sobre el POA tipo Fenton asistido por luz UV y 

solar para determinar los factores de respuesta de interés, las variables o parámetros 

que inciden de forma significativa en el proceso, los niveles (valores) a utilizar de las 

variables seleccionadas, 

2. Selección del tipo de diseño de experimentos y desarrollo de la matriz de diseño 

experimental en la que se establece el número de experimentos y las combinaciones 

de niveles de las variables en cada uno de ellos 

De acuerdo al análisis bibliográfico, los principales parámetros de influencia en el proceso 

tipo Fenton en fase heterogénea son: pH, dosis de catalizador, dosis de peróxido, tiempo 

de contacto y, en el caso de un sistema fotocatalítico heterogéneo, además de estos 

parámetros, también influye la irradiación de luz. La Tabla 2.2 muestra cada una de las 

variables a evaluar y sus niveles en la producción de radicales usando el sistema 

EC−H2O2−luz solar. El factor de repuesta fue la producción de radicales •OH. 

 

Tabla 2. 2 Niveles de los parámetros estudiados en el 

diseño experimental (un cuarto de fracción de 26) 

Factor nivel 

-1 1 

A: pH 6 8 

B: Dosis de escoria (g/L) 0.5 1 

C: Dosis de H2O2 (mg/L) 50 100 

D: Relación AS/H2O2 (mg/mg) 3 5 

E: Irradiación de luz (W/m2) 0 500 

F: Tiempo de reacción (min) 60 180 
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Para la mayoría de las variables, los valores alto y bajo fueron seleccionados utilizando 

datos de reportes previos en la literatura para sistemas tipo Fenton (detalles de la 

selección de los niveles se proporcionan en el ANEXO A3). El intervalo de pH se seleccionó 

con base en pruebas de lixiviación (la concentración de hierro lixiviado debe ser menor a 1 

mg/L para asegurar que el proceso toma lugar en fase heterogénea (Catrinescu et al., 

2011)). Todos los experimentos se realizaron de manera aleatoria. 

El diseño seleccionado para esta etapa experimental fue de tipo factorial. Este diseño 

presenta la ventaja no sólo de analizar los efectos principales, sino también sus 

interacciones (el efecto conjunto o combinado de las variables, es decir, el hecho de que la 

respuesta a las variaciones de una variable depende del valor de otra variable). Sin 

embargo, ya que el número de variables es mayor a 5 (n=6; lo cual elevaría 

considerablemente el número de pruebas), se analizó sólo una fracción del diseño (un 

cuarto) para descartar las variables no significativas en el proceso de producción de 

radicales •OH (tamizado de variables). 

El número de experimentos se calculó de la siguiente manera (Box et al., 2008; Gutiérrez y 

De la Vara, 2008): 

      2.1 

Donde, N es número de experimentos a realizar; n el número de niveles de los factores o 

variables a analizar; k el número de factores con los que se experimentará; y p indica el 

grado de fraccionamiento, en este caso p= 4. 

Por medio del paquete estadístico Statgraphics Centurion (versión XV.I), se elaboró la 

matriz codificada de experimentos con la cual se establecieron las condiciones 

experimentales para cada prueba de producción de radicales •OH (Tabla 2.3). 
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Tabla 2. 3 Matriz de diseño experimental para la producción de radicales •OH mediante el 

sistema EC−H2O2−luz solar 

Exp. 

Valores reales 

A: pH B: Descoria 

(g/L) 

C: [H2O2]0 

(mg/L) 

D: RAS/H2O2 

(mg/mg) 

E: Ils 

(W/m2) 

F: trx 

(min) 

1 8 1 100 5 500 180 

2 8 0.5 100 3 0 180 

3 6 0.5 100 3 500 180 

4 8 1 100 3 500 60 

5 6 1 100 5 0 180 

6 8 1 50 3 0 180 

7 6 1 50 5 500 60 

8 6 1 100 3 0 60 

9 6 0.5 100 5 500 60 

10 8 0.5 50 3 500 60 

11 6 0.5 50 5 0 180 

12 6 1 50 3 500 180 

13 8 0.5 100 5 0 60 

14 6 0.5 50 3 0 60 

15 8 0.5 50 5 500 180 

16 8 1 50 5 0 60 

Descoria: dosis de escoria; [H2O2]0 : concentración inicial de H2O2; RAS/H2O2: relación másica AS/H2O2; Ils: 

intensidad de luz solar; trx: tiempo de reacción 

 

El análisis de varianza (ANOVA, por sus siglas en inglés) de los resultados experimentales 

se llevó a cabo usando el software Statgraphics Centurion (versión XV.I) para determinar la 

significancia estadística de las variables y sus interacciones. 

2.3.2 Sistema y técnicas experimentales 

La Figura 2.2 muestra el sistema experimental utilizado para los experimentos de 

producción de los radicales así como para los ensayos de desinfección. Ambos fueron 

realizados en botellas de tereftalato de polietileno (PET, por sus siglas en inglés) de 300 mL 

dentro de una cámara de luz solar artificial (SUNTEST CPS+ ATLAS) la cual cuenta con 

lámpara de luz arco de Xe filtrada y calibrada de 300 a 800 nm así como de un sistema de 

enfriamiento por aire. La lámpara de xenón emite 5−6% de los fotones entre 290 y 400 nm. 

El perfil de los fotones emitidos entre 400 y 800 nm a una intensidad de luz de 500 W/m2 

simula el espectro solar, correspondiente al 50% de la intensidad luminosa de la radiación 

solar del mediodía ecuatorial (Yuranova et al., 2006). Las botellas se agitaron durante la 

realización de los experimentos (250 rpm) y la temperatura promedio en todos ellos fue de 

35 °C. 
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Generación y captura de radicales •OH. Dosimetría con AS 
Para determinar la actividad fotocatalítica de las EC vía dosimetría con AS se siguió el 

siguiente procedimiento: 

1. Preparación de las soluciones de AS (marca Sigma−Aldrich, grado ACS) 

(concentración de 300 o 500 mg/L, según el diseño experimental) en agua MilliQ 

(pH~ 5.5, conductividad ~ 18 mΩ-1 m-1). 

2. Ajuste de pH de las soluciones de AS, tal como lo indica el diseño experimental, con 

soluciones de H2SO4 (0.1M) e NaOH (0.1 M). 

3. Adición de la muestra de escoria (dosis determinada por el diseño experimental) en 

200 mL de solución de AS.  

4. Homogenización de la mezcla (250 rpm durante 1 min)  

5. Adición de la dosis determinada por el diseño experimental de la solución de H2O2 

(marca JTBaker, 30%). 

6. Irradiación de la mezcla de reacción (intensidad y tiempo de acuerdo al diseño 

experimental). 

7. Cuantificación por cromatografía líquida de alta resolución de los subproductos 

hidroxilados, y por espectrofotometría el hierro y H2O2 residual. 

 

Figura 2. 2 Sistema experimental utilizado en este estudio 
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2.3.3 Técnicas analíticas 

2.3.3.1 Cuantificación de los dos principales productos de oxidación de AS (ácido 2,3–
dihidroxibenzoico (2,3−dHBA) y ácido 2,5−dihidroxibenzoico (2,5−dHBA))  

Los derivados hidroxilados se cuantificaron por cromatografía líquida de alta resolución 

(HPLC) con un equipo Agilent 1100 equipado con una columna ACE 5 C18-Ar (fenil) de 150 

x 4.6 mm o equivalente y acoplado a un detector de arreglo de fotodiodos; 1: 236 nm 

para el AS y para el 2,5−dHBA y 2: 246 nm para detectar el 2,3 d−HBA. La fase móvil para 

identificar el ácido salicílico y los productos hidroxilados consistió de 10%(v/v) MeOH, 

8%(v/v) CH3CN y 80 %(v/v) H3PO4 (0.1%). Con un volumen de inyección de 30 μL y una 

velocidad de flujo programada. Los límites de detección fue 0.1 ng para 2,5−dHBA y 

2,3−dHBA, y 1.0 ng para el AS. 

2.3.3.2 Determinación de la concentración inicial y residual de H2O2: Volumetría 
([H2O2]> 34 mg/L) y colorimetría (2 mg/L< [H2O2]< 40 mg/L)  

La concentración de la solución madre de H2O2, fue cuantificada mediante la técnica de 

titulación iodométrica (Harris, 2003). El principio de esta técnica consiste en que el H2O2 

oxida al ioduro (I-) a iodo (I2) en medio ácido. El I2 en solución se titula con tiosulfato. Se 

utiliza almidón como indicador del punto final en la valoración. El uso del almidón como 

indicador permite alcanzar límites de detección ~ 1 µM. La concentración H2O2 residual en 

el sistema de oxidación se determinó mediante el método espectrofotométrico de Ti(SO4)2 

desarrollado por Eisenberg (1943). Este método se basa en la formación del complejo 

H2TiO4 a partir de la reacción de Ti (IV) y H2O2, el complejo es detectado a λ= 410 nm. La 

técnica presenta una desviación promedio de 0.03 mg por 100 mL de muestra. 

2.3.3.3 Determinación de Fe lixiviado 
La cantidad total de Fe lixiviado en la solución se determinó mediante un Kit Merck 

(Spectroquant #1.14761.0001). Este funciona bajo el principio de que el anión tioglicolato 

es fuerte agente complejande de Fe. Dicho anión se compleja tanto con iones de hierro(II) 

como iones de hierro(III) y reduce a este último por una transferencia electrónica 

intramolecular a Fe(II). El complejo formado entre el anión tioglicolato y los iones Fe 

presenta una coloración violeta que permite determinar la concentración de hierro total 

fotométricamente (Baumgartner et al., 1982). Para tal efecto se utiliza un 

espectrofotómetro Merck Spectroquant Nova 60. El intervalo de medición del kit de hierro 

es de 0.05−5 mg/L de Fe, con un límite de detección y sensibilidad de 0.05 y 0.02 mg/L, 

respectivamente. 
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2.4 Pruebas de optimización: actividad fotocatalítica de la EC 

mediante el sistema EC−H2O2−luz solar 

Con base en los resultados de la sección anterior, se fijaron como constantes los 

parámetros estadísticamente no significativos y se realizó la optimización de los 

parámetros significativos del proceso de producción de radicales •OH. Adicionalmente, se 

realizaron pruebas de blancos de reacción, en ausencia y presencia de luz, con cada uno de 

los elementos del sistema (dosis de EC y [H2O2]0) a fin de establecer el aporte individual en 

la producción de radicales •OH, así como los valores o niveles de los párametros 

significativos evaluados en esta etapa. Para la optimización se siguió un diseño central 

compuesto con 5 réplicas en el punto central, usando el sistema experimental descrito en 

la sección 2.3.2. El número de experimentos se calculó con la siguiente ecuación (Box et al., 

2008): 

     2.2 

Donde k es el número de factores o variables a evaluar y nc es el punto central. Para la 

elaboración de la matriz experimental así como el análisis estadístico de los datos 

experimentales se usó el software Statgraphics Centurion (versión XV.I); los valores 

codificados y reales que constituyen la matriz experimental se muestran en el ANEXO A4. 

Con el mismo paquete estadístico se calculó un modelo matemático que permitió estimar 

las condiciones de máxima producción de radicales •OH (valores óptimos) utilizando el 

sistema EC−H2O2−luz solar. Dichas condiciones se corroboraron experimentalmente. 

2.4.1 Cinéticas de producción de radicales •OH: determinación de los parámetros 
cinéticos y termodinámicos de la reacción tipo Fenton 

Una vez determinados los valores óptimos en la producción de radicales •OH, se realizaron 

cinéticas de producción de los mismo a fin de determinar parámetros cinéticos y de 

transferencia de masa de la reacción de descomposición de H2O2 mediante el sistema 

EC−H2O2−luz solar. Para ello se utilizó el sistema experimental descrito en la sección 2.3.2. 

A distintos intervalos de tiempo (1, 3, 5, 10, 20, 30, 40, 60 y 120 min) se recolectaron 

muestras que fueron filtradas sobre membranas de celulosa de 0.45 μm. En la muestra 

filtrada se determinaron los subproductos hidroxilados (2,5−dHBA y 2,3−dHBA), el H2O2 

residual y el Fe lixiviado en la solución.  

2.5 Pruebas de estabilidad del catalizador 

Estas pruebas se realizaron con la finalidad de evaluar la actividad fotocatalítica de la EC 

durante experimentos sucesivos y así determinar posibilidad de su reutilización como 
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fotocatalizador. Para evaluar la estabilidad, la EC se sometió a cinco ciclos consecutivos en 

pruebas de producción de radicales •OH bajo las condiciones óptimas calculadas para la 

máxima producción de radicales, durante 120 min. Al finalizar cada experimento la escoria 

se recuperó por decantación, se lavó y se secó a 100 °C antes de utilizarse en el siguiente 

ciclo. La estabilidad del catalizador también se evaluó por la determinación de la 

concentración de Fe lixiviado en la solución durante cada ciclo. 

2.6 Pruebas de inactivación de huevos de A. suum 

Debido a la gran similitud morfológica y fisiológica entre A. lumbricoides y A. suum (Dold y 

Holland, 2011) se optó por trabajar con esta última especie, la cual parasita cerdos, a fin de 

minimizar cualquier riesgo de infección hacia el experimentador.  

Los huevos de A. suum (hAs) se extrajeron mediante la disección de los úteros de 

nematodos de hembras adultas los cuales se recolectaron de cerdos en el matadero “Los 

Arcos” ubicado en Texcoco, Estado de México. Las muestras se almacenaron en una 

solución de formalina (0.5%) a 4 °C antes de su uso (ver ANEXO A5). Para llevar a cabo las 

pruebas de inactivación, una suspensión de trabajo de hAs (~ 5 x 105 hAs/L), se preparó en 

una solución salina (NaCl, 0.85% w/v).  

Los experimentos de inactivación se realizaron por quintuplicado utilizando el sistema 

experimental descrito en la sección 2.3.2. Cada suspensión de huevos de A. suum se 

preparó justo antes de realizar la prueba de inactivación. Para cada ensayo, se añadió 0.2 

mL de la suspensión de trabajo de hAs a 200 mL de agua en las botellas de PET. El número 

total de hAs en cada muestra fue de aproximadamente de 500 hAs/L. Las muestras se 

colocaron en el simulador solar y se agitaron a 200 rpm para su homogenización. Las 

condiciones utilizadas en estos experimentos fueron las calculadas para producir la mayor 

concentración de radicales •OH en la sección 2.4. La viabilidad inicial y final de los huevos 

de A. suum en cada tratamiento se determinó a través de dos métodos: la técnica de 

tinción con azul de tripán (De Victorica y Galván, 2003) y la técnica de incubación (NOM-

004-SEMARNAT-2002) (ANEXO A6). La técnica tinción expresa que los huevos viables son 

impermeables al tinte orgánico, mientras que los huevos no viables son permeables sobre 

esa base, el colorante penetra dentro de los mismos haciendo que se tiñan de color azul. 

En la técnica de incubación la muestra debe incubarse durante 4 semanas a 26±0.2 °C, 

posteriormente se debe observar en el microscopio; los huevos que presenten desarrollo 

larvario en su interior se consideran viables. El porcentaje de viabilidad así como el de 

inactivación se calcularon con las siguientes ecuaciones: 

   2.3 
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  2.4 

2.6.1 Cinéticas de desinfección: determinación de los parámetros cinéticos de la 
reacción de inactivación de hAs con el sistema EC−H2O2−luz solar 

Las cinéticas se realizaron bajo las condiciones de máxima producción de radicales •OH. 

Para estas pruebas se utilizaron dos concentraciones iniciales (10,000 y 20,000 hAs/L) con 

la finalidad de determinar el efecto de la concentración de hAs en el proceso de 

desinfección. Se recolectaron muestras en distintos intervalos de tiempo (30, 40, 60, 90 y 

120 min) y se determinó el % de inactivación mediante la técnica de tinción con azul de 

tripán. 
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Capítulo 3. Resultados y Discusión 

3.1 Caracterización de la EC 

La Tabla 3.1 muestra la composición química de elementos mayoritarios, en términos de 

óxidos, de la EC.  

Tabla 3. 1 Composición química de la EC 

Óxidos Fe2O3 SiO2 Al2O3 MgO CaO MnO TiO2 P2O5 K2O Na2O PC 

Contenido 

(%masa) 

55.82 26.26 4.84 0.33 0.48 0.05 0.34 0.10 0.09 0.98 10.73 

PC: pérdida por calcinación 

 

La EC está principalmente compuesta por Fe (55.82% FeOx o 39% w/w Fe) y Si (26.26%). 

Ambos elementos son los principales componentes de la fase cristalina de hierro 

identificada por DRX, la fayalita, Fe2SiO4, (2θ a 25.07°, 31.66°, 34.07°, 34.99°, 51.38° y 

51.52°) (Figura 3.1), la cual fue la fase de hierro−silicio dominante (~90%), de acuerdo al 

análisis por el método de Rietveld. Una segunda fase cristalina identificada fue la 

magnesioferrita, MgFe2O4. Estos resultados son consistentes con información publicada en 

la literatura (Gorai et al., 2003; Mihailova et al., 2011). Sin embargo, es conveniente 

mencionar que ninguno de los artículos identificados ha señalado la EC como catalizador 

ni como fotocatalizador tipo Fenton. 
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Figura 3. 1 Identificación de las fases cristalinas en la EC por DRX (F= fayalita) 

La fayalita es un nesosilicato del grupo de los olivinos, cristaliza en el sistema rómbico y 

pertenece al grupo espacial Pbnm con fórmula general M2SiO4 (donde M= Mg2+, Fe2+, o 

Ca2+). Este nesosilicato se constituye de una serie de cadenas lineales de tetraedros de SiO4 

unidos por cationes ocupando los espacios octaédricos (Figura 3.2). La posición de los 

iones Fe en la red cristalina es de particular interés ya que como se señaló en el marco 

teórico, algunos autores sugieren que la eficiencia de óxidos de hierro como la magnetita 

en procesos tipo Fenton se debe a la posición de los iones Fe en los sitios octaédricos. Los 

sitios octaédricos permiten la transición de Fe2+ a Fe3+ y viceversa, sin deformar la 

estructura; los sitios tetraédricos únicamente pueden ser ocupados por Fe2+. Por otra parte 

Du et al., (2011) mostraron que en la fayalita se pueden llevar a cabo las transiciones 

fácilmente debido a la transferencia de electrones entre los átomos. 
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Figura 3. 2 Estructura cristalina de la fayalita. Tomado de http://www.webmineral.com/ 

 

En relación con el análisis textural de la EC, los resultados obtenidos de fisisorción de N2 

revelaron que las partículas de la EC poseen baja área superficial, as (Tabla 3.2). El valor de 

as es muy bajo en comparación con los datos que se reportan para otros catalizadores tipo 

Fenton; por ejemplo, el as para arcillas oscila en un intervalo de 40−480 m2/g y el de las 

zeolitas entre 160−880 m2/g. Sin embargo, los óxidos de hierro como catalizadores tipo 

Fenton han mostrado un buen desempeño, tales catalizadores presentan valores de as 

entre 3.39−27.52 m2/g, por lo que el buen desempeño del catalizador en los sistemas tipo 

Fenton no se rige únicamente por el valor del área superficial. Por otra parte, la Figura 3.3 

muestra la isoterma de adsorción−desorción de EC; la cual sigue un comportamiento 

característico de sólidos no−porosos o de adsorbentes macroporosos: a bajas presiones 

relativas (P/P0) la adsorción de N2 no es significativa, posteriormente aumenta linealmente 

y finalmente se vuelve convexa. 

Tabla 3. 2 Características texturales de la EC 

Parámetro Valor 

Área BET (m2/g) 0.7 

Volumen total de poro (cm3/g)a 0.032 

Volumen de microporos (cm3/g) 0.16 

Diámetro de poro (nm) 18.6 
(Medido a P/P0= 0.99) 

 

Aunque la muestra de EC exhibe un valor de diámetro de poro, que lo clasificaría como un 

material mesoporoso de acuerdo con la IUPAC, la total reversibilidad de la isoterma de 

adsorción−desorción, es decir, la ausencia del lazo de histéresis, es una condición que se 

cumple para materiales no−porosos.  
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Figura 3. 3 Fisisorción de N2 y distribución de tamaño de poro en la EC 

 

La morfología de EC comprende partículas irregulares de varios tamaños (68−300 μm) tal 

como se muestra en las micrografías tomadas por MEB (Figura 3.4). En las imágenes se 

puede apreciar que las partículas presentan baja rugosidad a la que puede asociarse la 

baja área superficial que presenta el material. Por otra parte, el EDS al igual que FRX 

muestra que los principales componentes en la EC son Fe, Si y O.  
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Figura 3. 4 Morfología de las partículas EC y los espectros correspondientes obtenidos por EDS 



Capítulo 3. Resultados y Discusión 

61 

 

Cuando un sólido se encuentra en suspensión en agua, se carga eléctricamente. La carga 

es fundamental en la determinación de la mayor parte de su comportamiento; 

evidentemente el agua puede cambiar marcadamente el estado de la superficie de los 

óxidos, las interacciones de partícula−partícula, y otras propiedades de los óxidos en 

suspensión (Erdemoǧlu y Sarıkaya, 2006; Gun´ko et al., 2001) 

El agua puede adsorberse disociativamente sobre la superficie seca de un óxido como se 

muestra en la siguiente ecuación: 

   3.1 

Los tipos y concentraciones de hidroxilos superficiales, tales como ≡SiOH, ꘌSi(OH)2, 

≡MOH, ≡SiO(H)M≡, ≡MO(H)M≡ (donde M puede ser un átomo metálico como Ti, Al. Fe, 

Ge, Zr, etc., en óxidos binarios y terciarios basados en sílice) son responsables de las 

características de las interacciones de óxidos con el medio ambiente, la adsorción y 

fenómenos catalíticos, propiedades de dispersión, entre otros (Gun´ko et al., 2001)  

Las propiedades ácido−base de los grupos hidroxilo superficiales dependen del tipo de 

átomo metálico y el número de coordinación de los átomos de oxígeno; estas propiedades 

determinan la densidad de carga superficial, la conductividad y el comportamiento de las 

partículas en medio líquido tales como el potencial zeta (ζ), la distribución del tamaño de 

partícula, etc. 

La Figura 3.5 muestra el perfil del ζ de la EC bajo diferentes valores de pH, en la que se 

observa que los valores de ζ son superiores a 25 mV, ya sea positivo o negativo, lo cual 

refiere a que son partículas de alta carga. El punto de carga cero (pHPZC) se estimó en 4.8. 

 

Figura 3. 5 Potencial Z de la EC en función del pH 
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Los grupos Si−OH de la fayalita (el principal componente de la escoria), se disocian o 

adsorben H+ del medio en diferentes valores de pH. Tal como se muestra en las siguientes 

ecuaciones (Zheng et al., 2012): 

    3.2 

    3.3 

    3.4 

Las especies formadas en las ecuaciones 3.3 y 3.4 son de carga negativa o bien, sitios 

básicos, con los que el H2O2 puede formar complejos para posteriormente producir los 

radicales •OH en la superficie de la EC. Por lo que para llevar a cabo la reacción se decidió 

trabajar por encima del pHPZC, preferentemente a pH≥ 6 ya que es a partir de este valor 

donde se observa que las partículas de EC comienzan a presentar alta densidad de carga 

(ζ> -25 mV). 

La Figura 3.6 muestra la gráfica Tauc empleada para determinar el valor de band gap de la 

muestra de EC por extrapolación (línea punteada). 

 

Figura 3. 6 (a) Absorbancia óptica de la muestra de EC. (b) Gráfica Tauc construida de la Figura 

3.6a, la extrapolación de la región Tauc lineal a la abscisa estima el valor de band gap de la EC 

 

El band gap medido EC fue ~ 2.5 ± 0.1 eV, logrando la activación con λ≤ 478 nm 

(suponiendo que las transiciones ópticas indirectas se produjeron, n= 2). Por lo tanto, el 

material se puede foto−activar con la luz solar. Este valor de band gap representa una 

ventaja muy importante sobre óxido de titanio también llamado titania (el semiconductor 

más utilizado en el proceso fotocatalítico), ya que el valor de medido en la EC es menor 

que el reportado para el TiO2 (3.2 eV, λ≤ 387 nm) (Foster et al., 2011).  
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Aunque la titania es económica, no tóxica y estable bajo la mayoría de las condiciones 

ambientales, para su activación requiere de radiación UV−cercano (λ≤ 387 nm) la cual 

abarca tan sólo el 4% del espectro solar. Por otra parte, varias investigaciones se han 

llevado a cabo para extender la actividad fotocatalítica del TiO2 a la región de la luz visible; 

por ejemplo, el dopaje con elementos no metálicos aniónicos, pero este tratamiento 

pueden ser caro y consumir tiempo. Así, los resultados sugieren que la EC podría funcionar 

potencialmente como un mejor fotocatalizador que el TiO2 (Chong et al., 2010). 

3.2 Resultados de las pruebas exploratorias de actividad 

fotocatalítica de EC: dosimetría con AS 

La Tabla 3.3 muestra las condiciones experimentales ensayadas en la matriz de diseño 

experimental y las concentraciones de radicales •OH medidos por dosimetría con AS.  

Tabla 3. 3 Producción de radicales •OH en las corridas realizadas en el diseño experimental (n= 5) 

Exp. Parámetros o factores Respuesta  

pH Descoria 

(g/L) 

[H2O2]0 

(mg/L) 

RAS/H2O2 

(mg/mg) 

Ils 

(W/m2) 

trx 

(min) 

[•OH] 

(μmoles/L) 

1 8 1 50 3 0 180 ND 

2 6 1 50 3 500 180 12.46 (±0.49) 

3 6 1 100 3 0 60 5.95(±0.22) 

4 8 1 100 5 500 180 1.21(±0.04) 

5 8 0.5 100 3 0 180 ND 

6 6 1 100 5 0 180 0.52(±0.2) 

7 6 1 50 5 500 60 0.95(±0.04) 

8 6 0.5 50 5 0 180 7.38(±0.20) 

9 6 0.5 50 3 0 60 3.78(±0.18) 

10 8 1 100 3 500 60 ND 

11 8 1 50 5 0 60 ND 

12 6 0.5 100 5 500 60 12.49(±0.51) 

13 8 0.5 100 5 0 60 ND 

14 8 0.5 50 5 500 180 1.22(±0.07) 

15 8 0.5 50 3 500 60 ND 

16 6 0.5 100 3 500 180 23.21(±0.92) 

Descoria: dosis de escoria; [H2O2]0 : concentración inicial de H2O2; RAS/H2O2: relación másica AS/H2O2; Ils: intensidad de luz solar; 

trx: tiempo de reacción; [•OH]: concentración de radicales •OH; ND= no detectado 

 

De manera general se observa que a pH= 8, con y en ausencia de luz, la producción de 

radicales es nula. La mayor producción de radicales •OH (23 µmol/L) se observó en el 

experimento 16 (pH=6, Descoria=0.5g/L, [H2O2]0= 100 mg/L, RAS/H2O2= 3, Ils= 500 W/m2, trx= 

180 min). El análisis estadístico de estos resultados se realizó con intervalo de confianza del 

90% y con estos mismos resultados se elaboró el gráfico de Pareto (Figura 3.7). El gráfico 
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permite identificar fácilmente los parámetros o factores estadísticamente significativos. De 

forma individual, estos parámetros fueron: pH, irradiación y la dosis de EC; mientras que las 

interacciones significativas fueron: [(pH*irradiación) + (dosis de EC* concentración de 

H2O2) + (RAS/H2O2
*trx)] y [(pH* dosis de EC) + (concentración de H2O2*irradiación)]  

 

Figura 3. 7 Gráfico de Pareto para la producción de radicales •OH utilizando el sistema 

EC−H2O2−luz solar 

De acuerdo con la interpretación del gráfico, a medida que se disminuye el pH hay una 

mayor producción de radicales •OH, lo anterior es congruente con lo reportado en la 

literatura para otro tipo de fotocatalizadores sólidos tipo Fenton. Sin embargo, en muchos 

de estos estudios al disminuir el pH, aumenta la cantidad de hierro lixiviado en solución; 

como consecuencia, el sistema se desempeña preferentemente como un sistema 

homogéneo. En el intervalo de pH analizado en esta etapa, la concentración de hierro 

lixiviado en todos los experimentos fue inferior a 1 mg/L garantizando así que el proceso 

se realiza en fase heterogénea. 

Con base en el perfil de ζ, se esperaba un mejor desempeño de la EC como fotocatalizador 

heterogéneo a pH=8, ya que hay una densidad de carga ligeramente mayor a pH 8 

respecto a pH 6 (-33.4 vs -20.2 mV, respectivamente) desde este punto de vista, el 

aumento de pH favorecería la formación de complejos entre la superficie de la EC y el H2O2 

sin embargo, este hecho no ocurrió. La baja actividad de la EC a pH 8 puede atribuirse a la 

formación y precipitación de Fe(OH)3 sobre la superficie de las partículas de EC, ya que 

este último proceso puede obstaculizar el proceso fotoFenton. 

El segundo factor en orden de significancia fue la luz solar. Es evidente el efecto que este 

parámetro ejerce en el desempeño del proceso; en todos los experimentos irradiados, sin 
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importar el pH inicial, se detectó la producción de radicales •OH. A pesar de que en 

algunos ensayos en obscuridad a pH 6 se observó producción de radicales •OH, en todos 

ellos la producción fue inferior (< 32%) con respecto a la alcanzada en el experimento 13 el 

cual fue en el que se determinó la mayor concentración de radicales •OH. 

En relación a la dosis de EC, el gráfico de Pareto muestra que a mayor dosis, menor 

producción de radicales •OH. Al respecto, distintos estudios en la literatura con 

catalizadores tipo Fenton reportan que la eficiencia incrementa con el aumento de la dosis 

del catalizador, alcanza un valor umbral en el que la eficiencia es máxima y posteriormente 

decrece la eficiencia del sistema al aplicar dosis superiores al valor umbral. Este 

comportamiento es resultado del incremento de la turbiedad en la solución, con ello la 

penetración de la luz disminuye y consecuentemente la eficiencia de producción de 

radicales decrece (Kondru et al., 2009; Bobu et al., 2008). Debido a las características del 

diseño empleado (únicamente se evalúan dos niveles o valores de cada factor), en esta 

etapa de la experimentación no se estableció la dosis óptima del sistema EC−H2O2−luz 

solar. Para este fin, se llevó a cabo la optimización del proceso utilizando un diseño de 

experimentos estadístico central compuesto. 

Finalmente, a pesar de que la [H2O2]0 y el trx no fueron parámetros significativos, la 

interacción de ellos sí lo fue. Por lo que en la siguiente etapa, la optimización, fueron 

considerados. 

3.3 Resultados de las pruebas de optimización de la actividad 

fotocatalítica de EC: dosimetría con AS 

En la obscuridad ninguno de los elementos del sistema generó radicales •OH. Para el caso 

de los blancos con luz, las Figuras 3.8 y 3.9 muestran los resultados obtenidos. 

 

Figura 3. 8 Producción de radicales •OH, blanco de EC (sin H2O2). [AS]= 300 mg/L, Ils= 500 

W/m2, pH= 6, trx= 120 min 
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Figura 3. 9 Producción de radicales •OH, blanco de H2O2 (sin EC). [AS]= 300 mg/L, Ils= 500 

W/m2, trx= 120 min 

 

En la Figura 3.8 se observa como la producción de radicales •OH, en ausencia de H2O2 no 

presenta ninguna correlación con respecto a la dosis de EC empleada en la reacción, 

aunque nuevamente observamos que la producción es mayor cuando utilizamos una dosis 

de 0.5 g/L. Por otra parte, tampoco se observó el comportamiento que se esperaba, es 

decir, que a medida que aumentara la dosis de EC aumentara la producción de OH hasta 

alcanzar un valor “óptimo” en el que la producción de radicales fuera máxima y que por 

encima de esta “dosis óptima” la producción de radicales disminuyera abruptamente. 

Adicionalmente, cabe destacar que EC por sí sola provee de una concentración muy baja 

de radicales •OH. Esto último representa una desventaja frente a la titania ya que en la 

titania la interacción del hueco (h+
vb) con una molécula de agua o un ion hidróxido 

produce un radical hidroxilo (●OH) y no requiere de la adición de un oxidante, como el 

H2O2, para generar los radicales.  

Caso contrario ocurre en el blanco de H2O2, la formación de radicales •OH está 

estrechamente relacionada con la concentración de H2O2 empleada; a medida que ésta 

incrementa, aumenta la formación de radicales OH mostrando un aumento casi 

exponencial hasta que se alcanza un valor máximo (930.02 µmol/L, con una dosis de 

3,000mg H2O2/L). Posteriormente, al incrementar el valor de la concentración de H2O2 se 

observa una disminución en la producción de radicales OH. Este comportamiento se debe 

a que el exceso de H2O2 comienza a consumir una cantidad importante de radicales OH 

generando radicales perhidróxilo (HO2
) lo cuales, como se señaló en el marco teórico, no 



Capítulo 3. Resultados y Discusión 

67 

 

muestra el mismo poder oxidante de los radicales OH y por lo tanto, no son capaces de 

formar los subproductos hidroxilados del AS.  

 

Cabe señalar que también se realizó un blanco de fotólisis del AS en el que se determinó 

una capacidad máxima de producción de radicales de OH 31.86 μmoles/L  

Tomando en cuenta estos resultados y las pruebas exploratorias se realizó la optimización. 

La Figura 3.10 muestra los resultados obtenidos en cada uno de los experimentos 

realizados en las pruebas de optimización. Al igual que en las pruebas preliminares la 

variable de respuesta fue la concentración de radicales •OH a los 20 min de reacción. 

 

Figura 3. 10 Producción de radicales •OH en los experimentos del diseño central compuesto 

utilizando el sistema tipo Fenton (EC−H2O2−luz solar). [AS]= 300 mg/L, Ils= 500 W/m2, trx= 20 min 

La máxima producción de radicales (1,592.20 µmoles/L) se alcanzó bajo las condiciones 

experimentales del ensayo 10 (4.02 mg/L de EC, [H2O2]0= 2655 mg/L, pH=6, Ils= 500 W/m2, 

trx= 20 min). El análisis de varianza (ANOVA) de los resultados obtenidos en estas pruebas 

se muestra en la Tabla 3.4. 
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Tabla 3. 4 Análisis de varianza para la producción de radicales •OH a través del sistema 

EC−H2O2−luz solar 

Factor Suma de 

cuadrados 

gl Media de 

cuadrados 

Valor 

de F 

Valor P 

A:Descoria 255562 1 255562 6.00 0.044 

B: [H2O2]0 1.09 x 106 1 1.10 x 106 25.84 0.0014 

AA 285043 1 285043 6.70 0.036 

AB 66139.0 1 66139 1.55 0.252 

BB 503486 1 503486 11.83 0.010 

Total error 297977 7 42568.1   

Total (corr.) 2.51 x 106 12    

r2= 88.12 % 

El estadístico R2 indica que el modelo ajustado, describe el 88.12 % de la variabilidad en el 

proceso de producción de radicales OH para los datos experimentales. Con un 95% de 

confianza se determinó que la dosis de EC, la [H2O2]0, la interacción (dosis de EC*dosis de 

EC escoria) así como la de ([H2O2]*[H2O2]), tienen efecto significativo sobre la producción 

de radicales •OH utilizando el sistema EC−H2O2−luz solar. Estos resultados se corroboran al 

analizar el gráfico de Pareto presentado en la Figura 3.11, el cual representa cuáles y de 

qué forma cada uno de los factores y/o sus interacciones afectan el proceso de producción 

de radicales •OH. De acuerdo con esta figura, la producción de radicales OH se incrementa 

cuando se aumenta tanto la dosis de EC así como la de H2O2.  

 

Figura 3. 11 Gráfico de Pareto para la producción de radicales •OH (trx= 20 min) a través del 

sistema EC−H2O2−luz solar 

Por otra parte, la Figura 3.12 muestra el efecto de cada factor en la producción de radicales 
•OH. En la que se puede apreciar que en ambos casos, a medida que aumenta su valor 

aumenta la producción de radicales, alcanzan un valor en el que la producción de radicales 
•OH es máxima y superior a él la producción decrece. 
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Figura 3. 12 Gráfico de los principales efectos en la producción de radicales •OH (trx= 20 min) 

Cabe destacar que el sistema tipo Fenton produjo una cantidad mayor de radicales OH en 

menor tiempo (1,592.20 µmoles/L en 20 min) que cualquiera de los componentes del 

sistema de manera individual; por ejemplo, el blanco de H2O2 alcanzó una producción de 

930.02 µmoles OH /L usando 3,000 mg/L de H2O2 en 120 min de reacción.  

La siguiente figura muestra la superficie de respuesta para la producción de radicales OH 

con el sistema en estudio, en ella las regiones coloreadas representan una serie de 

combinaciones entre la dosis de EC y la [H2O2], con los que se puede obtener la 

producción de radicales OH que se señala en cada región, que va desde 0 hasta 1,760 

µmol/L.  
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Figura 3. 13 Superficie de respuesta estimada para la producción de radicales •OH mediante el 

sistema EC−H2O2−luz solar. [AS]= 300 mg/L, Ils= 500 W/m2, trx= 20 min 

 

La ecuación del modelo ajustado es:  

[OH]20 min = 1388.55 + 188.25A + 390.53B - 235.13A2 + 128.58AB - 312.50B2 
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donde A representa la dosis de EC y B la [H2O2]0 

Con este modelo se calcularon las condiciones óptimas de sistema para la máxima 

producción de radicales •OH (Tabla 3.5). Dichas condiciones se verificaron 

experimentalmente.  

Tabla 3. 5 Condiciones óptimas de operación del sistema EC−H2O2−luz solar para la máxima 

producción de radicales •OH (trx= 20 min) 

Variable Valor codificado Valor real 

A: Descoria (mg/L) 0.060 5,697.3 

B: [H2O2]0 (mg/L) 0.749 4,034.9 

Producción de radicales •OH (μmoles/L) 

Teórica 1591.84 

Experimental (n=5) 1,391.18 ± 123.51 

 

3.3.1 Cinéticas de producción de radicales 

Una vez establecidas las condiciones óptimas para la máxima producción de radicales, se 

realizaron las cinéticas de producción de radicales •OH a fin de establecer los parámetros 

cinéticos y termodinámicos de la reacción tipo Fenton (EC−H2O2−luz solar). 

 

Figura 3. 14 (a) Cinética de producción de radicales •OH a través del sistema EC−H2O2−luz solar 

(Descoria= 5,697.3 mg/L; [H2O2]0= 4,037.9 mg/L; [AS] = 300 mg/L; Ils= 500 W/m2). (b) Ajuste de 

primer−orden de la descomposición de H2O2 utilizando dosimetría con AS 

 

En la Figura 3.14a se observa que en los primeros 40 min de reacción se tiene la mayor 

velocidad de generación de radicales •OH posteriormente, comienza a disminuir; al cabo 

de 120 min no hay un aumento significativo en la producción de los mismos. Por otra 

parte, se observa que la activación del H2O2 sigue una cinética de pseudo−primer orden  
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(Ecuaciones 3.5 y 3.6). Los datos de la Figura 3.14a se ajustaron a este modelo por 

regresión lineal (coeficiente de correlación de 0.99), tal como se muestra en la Figura 3.14b. 

Lo anterior coincide con lo reportado en la literatura para catalizadores tipo Fenton 

sintéticos y naturales (Huang et al., 2001; Huang y Huang, et al., 2008; Bach y Semiat, 2011; 

Hsueh et al., 2007).  

     3.5 

Por lo tanto: 

     3.6 

En la ecuación 3.6, [H2O2]0 y [H2O2] son las concentraciones de H2O2 en cualquier tiempo t 

y al tiempo cero respectivamente, t es el tiempo de la reacción y kobs es la constante de 

velocidad observada. La constante de velocidad observada calculada para el sistema 

EC−H2O2−luz solar fue de 0.044 min-1. La kobs se puede expresar en términos de la 

concentración del catalizador (Cc) mediante la siguiente ecuación:  

       3.7 

Donde kmas es la constante de velocidad másica. El valor determinado de kmas para el 

sistema EC−H2O2−luz solar a pH= 6 fue de 0.0109 min-1 (g/L)-1 (como EC) o 0.026 s-1 M-1 

(como hierro4). La Tabla 3.6 muestra la kmas calculada para el sistema en estudio (línea 

resaltada en gris) así como las constantes de velocidad de segundo orden publicadas en  

literatura para la descomposición del H2O2. 

Tabla 3. 6 Constantes de velocidad de segundo orden para la activación de H2O2 con iones Fe2+ 

y Fe3+, hierro soportado, goethita y ferrihidrita 

Catalizador Constante de velocidad 

(M-1 s-1) 

pH 

Fe2+ 0.044 2 

Fe3+ 0.024 2 

Fe3+ 0.054 2 

Fe3+ 0.009−0.09 2.8 

Fe3+ 0.002−0.01 2−4 

Fe2O3/Al2O3 0.037 12 

Fe2O3/Al2O3 0.013−0.031 9 

Ferrihidrita  0.023 7.7 

Goethita 0.0016 7.7 

Goethita 0.032 7 

EC 0.026 6 

Referencia: Lin y Gurol (1998) 

                                                 
4 1 g/L de EC equivale a 0.007 M de hierro 
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Como se observa en la tabla anterior, los valores de la mayoría de las constantes de 

velocidad reportados para catalizadores de hierro, en fase homogénea y heterogénea, 

caen el intervalo de 0.02−0.06 M-1 s-1 y la EC no es la excepción. Por otra parte, se observa 

que hay una diferencia de tan sólo de un orden de magnitud entre los valores mayor y 

menor de la constante de velocidad, en un amplio intervalo de pH. Lo anterior implica un 

comportamiento similar entre los sistemas listados en la tabla. 

En el caso particular de los sistemas heterógeneos, a fin de comparar la actividad catalítica, 

comúnmente la kmas, se normaliza respecto al área superficial másica (Ecuación 3.8). 

      3.8 

Donde asm es el área superficial por unidad de masa de catalizador y se define como: 

 

La Tabla 3.7 muestra que el valor de ksup determinado para la EC es mucho mayor 

comparado con otros catalizadores heterogéneos, a excepción de la pirita. 

Tabla 3. 7 Valores de kmas y ksup para la activación de H2O2 con distintos 

catalizadores tipo Fenton 

Catalizador kmas 
(min-1) 

ksup 

(min-1(m2/L)-1) 

Ferrihidrita granular 0.9 x 10-2 4.7 x 10-5 

Goethita 5.3 x 10-4 1.3 x 10-5 

Hematita 8.3 x 10-5 0.9 x 10-5 

Magnetita 5.5 x 10-3 1.56 x 10-3 

Pirita 2.5 x 10-1 1.8 x 10-1 

Cuarzo−maghemita 2.0 x 10-3 8.7 x 10-5 

cuarzo−magnetita 3.5 x 10-3 2.0 x 10-4 

NP (Fe/Pd)/SBA−15 1.0 x 10-3 8.1 x 10-4 

EC 1.1 x 10-2 1.55 x 10-2 

NP (Fe/Pd)/SBA15: nanopartículas de Fe y Pd soportados en sílica.  

Referencias: Huang et al., 2001; Hanna et al., 2008; Meek et al., 2012. 

 

Como se observa en la tabla anterior, el valor de ksup para la EC es 10 veces mayor que el 

valor de la magnetita, el cual es el óxido de Fe reportado como el de mayor actividad 

catalítica frente a otros óxidos en sistemas tipo Fenton por distintos autores. Además, 

también mostró mayor actividad (20 veces) comparado con un catalizador sintético, NP 

(Fe/Pd)/SBA−15, el cual presenta nanopartículas con tamaños que oscilan entre 30−50 nm.  
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Por último, cabe señalar que la mayor eficiencia de la pirita (FeS2) como catalizador, aún 

frente a la magnetita, se debe a la alta capacidad de la pirita de disolverse en el agua en 

presencia de H2O2 (Matta et al., 2007). Esto último favorece que simultáneamente ocurra la 

catálisis heterogénea en la superficie del FeS2 y la catálisis homogénea en la fase acuosa.  

3.3.1.1 Efectos de transferencia de masa en la velocidad de reacción del sistema 
EC−H2O2−luz solar 

La velocidad observada de una reacción catalítica heterogénea es usualmente dominada 

por la velocidad de reacción intrínseca sobre la superficie o por la velocidad de difusión del 

soluto a la superficie (Huang et al., 2001). En la Figura 3.15a se observa que la velocidad de 

activación del H2O2 se modifica significativamente con la velocidad de agitación; lo cual 

refiere a que la velocidad de la reacción se rige por la velocidad de difusión del soluto 

hacia la superficie de la escoria.  

 

Figura 3. 15 Efecto de la velocidad de agitación en la producción de radicales •OH a través del 

sistema EC−H2O2−luz solar. Descoria= 5,697.3 mg/L; [H2O2]0= 4,037.9 mg/L; [AS] = 300 mg/L; Ils= 

500 W/m2 

 

Los experimentos llevados a cabo con la mayor velocidad de agitación (250 rpm) permiten 

una distribución uniforme y una completa suspensión de las partículas de escoria en 

comparación con las otras velocidades de agitación. Por tal motivo, a medida que aumenta 

la velocidad de agitación, aumenta el valor de kobs. En la Tabla 3.8 se muestran las kobs 

calculadas en las diferentes velocidades de agitación al ajustar los resultados a una cinética 

de pseudo-primer orden (Figura 3.15b). 
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Tabla 3. 8 kobs calculadas para la activación de H2O2 con el sistema EC−H2O2−luz solar 

sometido a diferentes velocidades de agitación 

Velocidad de agitación 

(rpm) 

kobs 

(min-1) 

150 0.0084 

200 0.0167 

250 0.0441 

 

Otra estrategia para establecer la etapa dominante de velocidad de reacción, es mediante 

la estimación del módulo de difusión (módulo de Thiele, Φ). Dicho parámetro se expresa 

como una relación entre la velocidad de reacción y la velocidad de difusión (Izquierdo et 

al., 2004):  

      3.7 

donde k es la constante de velocidad de reacción de primer orden (s-1), D es el coeficiente 

de difusión (cm2/s), y L es la longitud caraterística de las partículas de catalizador (cm). El 

coeficiente de difusión de los solutos en los líquidos es típicamente de 5.10 cm2/s, y la 

longitud característica se puede estimar por la teoría de película de ~3.10 cm sobre la base 

de un coeficiente de transferencia masa típico de 0.01 cm/s en reactores agitados 

(Sherwood, 1975; Lin y Gurol, 1998).  

Si se estima Φ< 0.5, se concluye que la velocidad de difusión es más rápida que la 

velocidad de reacción, pero si Φ> 5 sugiere una fuerte resistencia a la difusión por parte de 

la fase líquida. Para el caso del sistema en estudio (EC−H2O2−luz solar), se estimó un valor 

de Φ de 0.027, lo cual implica que la velocidad de difusión es más rápida que la velocidad 

de reacción.  

3.3.1.2 Efecto de la temperatura en la velocidad de reacción del sistema EC−H2O2−luz 
solar. Determinación de la energía de activación (Ea) 

En general, la velocidad de las reacciones químicas se expresa de la siguiente forma (Avery, 

2002): 

…     3.8 

La ecuación anterior expresa la dependencia de la velocidad de reacción con las 

concentraciones de los reactivos. Sin embargo, la velocidad de las reacciones químicas no 

sólo depende de la concentración de reactivos sino de diferentes factores entre los cuales 

se encuentra la temperatura (T). En algunos procesos se observa que el aumentar 10 °C la 
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temperatura del sistema, se duplica o triplica la velocidad de reacción. El análisis 

matemático muestra que la dependencia de la constante de velocidad con la temperatura, 

sigue una ecuación del tipo (Avery, 2002): 

      3.9 

Donde k es la constante cinética, A y B son constantes que dependen de la reacción 

estudiada. Ni la concentración de reactivo ni el orden de reacción dependen de la 

temperatura; por lo tanto, si la velocidad de reacción depende de la temperatura es 

porque la constante cinética k depende de la temperatura. Para la mayoría de las 

reacciones, esta dependencia de k respecto de la temperatura se puede expresar según la 

ecuación de Arrhenius (Levenspiel, 2002): 

      3.10 

Donde k es la constante de velocidad de reacción (min-1), A es conocida como factor de 

frecuencia (min-1), R es la constante de los gases (8.314 J mol-1 °K-1), T temperatura 

termodinámica (°K) y Ea la energía de activación (J mol-1). Esta expresión es una ecuación 

empiríca que frecuentemente se ajusta bien a los datos experimentales en un amplio 

intervalo de temperaturas y, se considera la primera aproximación adecuada para el 

estudio del efecto de la temperatura sobre la cinética de la reacción.  

La forma logarítmica de la ecuación de Arrhenius es (Clugston y Flemming, 2000): 

     3.11 

Así, la energía de activación de la reacción se calcula a partir de la regresión de la gráfica 

ln(k) versus 1/T. Alternativamente, si se miden las constantes de velocidad k1 y k2 a las 

respectivas temperaturas T1 y T2, se puede calcular la energía de activación como sigue 

(Every, 2002): 

 

En este trabajo se estudió el efecto de la temperatura sobre la activación del H2O2 

mediante el sistema EC−H2O2−luz solar a fin de calcular la energía de activación de la 

reacción de descomposición de H2O2 en radicales •OH. Para este propósito, de la ecuación 

de pseudo−primer orden, se obtuvieron las constantes de velocidad de reacción (kobs) a 

35°C y 40°C (Tabla 3.9).  
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Tabla 3. 9 Constantes de velocidad de pseudo−primer orden de la activación de H2O2 a 

diferentes temperaturas con el sistema EC−H2O2−luz solar 

Temperatura 

(°K) 

kobs  

(min-1) 

313 0.0441 

308 0.0507 

 

El valor de energía de activación calculado fue de 22.28 KJ/mol. Generalmente, la reacción 

de la energía de activación de las reacciones térmicas ordinarias está en el intervalo de 

60−250 kJ/mol (Wei et al., 2013). Lo cual implica que la activación del H2O2 en un sistema 

Fenton fotoasistido con luz solar, requiere una baja energía de activación que puede ser 

fácilmente alcanzada cuando se usa EC como catalizador tipo Fenton.  

Por otra parte, este valor es muy similar a otros valores reportados en la literatura para 

catalizadores heterogéneos tipo Fenton (Tabla 3.10). 

Tabla 3. 10 Valores de Ea reportados para algunos catalizadores tipo Fenton 

Tipo de catalizador Ea (KJ/mol) 

H−Fe−P−B 18.6 

αFe2O3−P−B 20.1 

αFeOOH−P−B 23.9 

CuFeZSM5 24.83 

Fe3+−Nafión 85 

MAC 19.22 

MAC 21.74 

EC 22.28 

P−B: Bentonita pilareada; MAC: carbón activado, por sus siglas en inglés 

Referencias: Chen y Zhu, 2009; Dükkancı et al ., 2010; Sugawara et al., 2011; Karthikeyan et al., 2011, 2012 

3.3.1.3 Estabilidad del catalizador 
Como se mencionó, la estabilidad del fotocatalizador representa un aspecto muy 

importante para su aplicación práctica. La Figura 3.16 muestra los resultados obtenidos en 

las pruebas de estabilidad en tres ciclos de reutilización de la EC.  
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Figura 3. 16 Efecto de la reutilización de la EC como fotocatalizador en la descomposición de 

H2O2. Descoria= 5,697.3 mg/L; [H2O2]0= 4,037.9 mg/L; [AS] = 300 mg/L; Ils= 500 W/m2; trx= 60 min 

 

Se observa que durante el segundo ciclo de reutilización de la EC, la producción de 

radicales •OH disminuyó cerca del 10%. No obstante, a pesar de este decremento entre el 

primer y segundo ciclo, en el tercer ciclo la disminución en la producción de radicales •OH 

fue de tan sólo 3%. Por lo que la eficiencia del fotocatalizador es aún muy cercana a 90% 

en el tercer ciclo de reutilización. Frecuentemente el decremento en la producción se 

asocia a la lixiviación de hierro de la superficie del catalizador ya que esto conduce al 

decaimiento de los sitios de actividad catalítica. Esto último es considerado como la razón 

principal para la pérdida de la actividad catalítica (Zhang et al., 2010). En el caso de la EC, la 

concentración de hierro lixiviado en la solución durante cada ciclo de reutilización fue ≤ 1 

mg/L lo cual explica que la EC mantenga su actividad catalítica en los tres ciclos de 

reacción ensayados. En conclusión, no se observó una desactivación significativa de la EC 

en ciclos sucesivos de reutilización, lo que indica que la EC tiene una actividad 

fotocatalítica aceptable.  

3.4 Mecanismo propuesto para la EC utilizada como catalizador tipo 

Fenton en el sistema EC−H2O2−luz solar 

De acuerdo con el mecanismo propuesto por Haber−Weiss (1934), el Fe2+ juega un papel 

importante en la activación de H2O2 para generar radicales •OH. En los sistemas tipo 

Fenton heterogéneos, aunque las especies de hierro de alta valencia (FeIV=O) se pueden 

formar bajo condiciones alcalinas, la oxidación de contaminantes orgánicos es 

generalmente debido a la generación de radicales •OH (y otros especies radicales de 
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oxígeno ROS por sus siglas en inglés como el O2
•- y HO2

•) en condiciones ácidas y neutras. 

Por lo tanto, es necesario establecer las principales especies de radicales que tienen una 

contribución importante en el sistema EC−H2O2−luz solar a pH 6. 

El ácido salicílico (AS) como dosímetro fue usado para detectar la generación de radicales 
•OH. La Figura 3.17 muestra que además del pico del AS (tretención= 23 min), se detectaron 2 

picos más que corresponden a los subproductos hidroxilados 2,3−dHB (tretención= 9 min) y 

2,5−dHB (tretención= 6.6 min).  

 

Figura 3. 17 Cromatograma típico del AS y las especies hidroxiladas obtenido de la pruebas de 

dosimetría utilizando el sistema EC−H2O2−luz solar 

A diferencia de los radicales •OH, los radicales O2
•- y HO2

• no tienen el suficiente poder 

oxidante para formar los subproductos hidroxilados del AS (Figura 3.18). Así, los resultados 

de dosimetría con AS indican que las principales especies de radicales formadas en el 

sistema EC−H2O2−luz solar son los radicales •OH.  

 

Figura 3. 18 Hidroxilación del AS (Arrojo et al., 2007) 

 

Con base en los resultados de la dosimetría con AS, los datos de las características de la EC 

y lo publicado en literatura para sistemas tipo Fenton heterogéneos, se propone el 

siguiente mecanismo de formación de radicales •OH utilizando el sistema EC−H2O2−luz 

solar:  
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Figura 3. 19 Mecanismo propuesto para la activación de H2O2 mediante el sistema 

EC−H2O2−luz solar 

Como el Fe2+ en disolución en un sistema Fenton clásico, se puede asumir que el Fe(II) 

enlazado en la superficie de la EC (representado como ≡Fe2+) posee un potencial redox 

adecuado para inducir la activación del H2O2. Así, la reacción en la superficie de la EC inicia 

en el sitio ≡Fe2+, en este sitio se lleva a cabo la descomposición de H2O2 en radicales •OH y 

la oxidación del sitio a ≡Fe3+ (Figura 3.19a). Los radicales •OH, difundidos o cercanos a la 

superficie de la EC, reaccionan rápidamente con el AS y se generan los productos 

hidroxilados 2,3−dHB y 2,5−dHB. Debido a la irradiación de luz, el sitio ≡Fe3+ es 

fotorreducido a ≡Fe2+ (3.19b), favoreciendo la activación de H2O2. Durante este proceso, 

también se puede formar un complejo superficial entre ≡Fe3+ y H2O2. El complejo 

≡Fe3+H2O2 se convierten en ≡Fe2+ y HO2
•, el radical HO2

• generado puede posteriormente 

reaccionar con ≡Fe3+ para producir ≡Fe2+. Ya que la reducción de ≡Fe3+ a ≡Fe2+ ocurre muy 

lentamente su efecto sobre la totalidad del proceso de oxidación es limitado.  

Simultáneamente, la luz induce la disolución reductiva de la partícula de escoria, el hierro 

en disolución forma acuo−complejos fotosensibles que se rompen en radicales •OH y Fe2+ 
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(Figura 3.19c), aunque esto ocurre en menor medida dado que los valores de Fe lixiviado 

fueron siempre ≤1 mg/L.  

Finalmente, basados en el valor del band gap medido para la EC (~2.5 eV), 

alternativamente podría llevarse a cabo el proceso fotocatalítico (Figura 3.19d). En el cual 

el agua adsorbida en la partícula de EC interacciona con el hueco (h+) foto−generado para 

también producir radicales •OH. No obstante, los blancos de reacción sin H2O2 (EC−luz 

solar), realizados en la etapa de optimización, mostraron que el aporte de radicales •OH al 

sistema vía proceso fotocatalítico no es significativo.  

3.4 Resultados de las pruebas de inactivación de huevos A. 

suum 

Finalmente, una vez definidas las condiciones operación del sistema EC−H2O2−luz solar 

para la máxima producción de radicales •OH, se realizaron las pruebas de inactivación de 

huevos de A. suum (hAs). Los resultados obtenidos se compararon con datos publicados 

en literatura por otros autores en los que se utilizaron sistemas tipo Fenton para la 

inactivación de hAs (Tabla 3.11). 

Tabla 3. 11 Inactivación de huevos de áscaris por procesos tipo Fenton 

Factor Sistema Fenton homogéneo Sistema Fenton heterogéneo 

Luz UVa, b Luz solarc, d Obscuroe,f Luz solar 

(en este 

estudio) 

catalizador Fe3+ Fe2+ Fe2+ Fe2+ FeOx/C EC EC 

pH 2.3 3 3 3 7 3 6 

Dosis de 

catalizador 

(mg/L) 

484 7.99 558.5 279.25 172.5 180 5,697.3 

[H2O2] (mg/L) 48.4 178.8 9,520 2,380 61.6 1000 4,037.9 

trx (min) 50 120 120 90 120 180 60 

% de inactivación 

de hAs 

86.2 79 99.99 49 72.15 88.86 89.8±3.2 

FeOx/C: nanocatalizador de óxido de hierro soportado en carbón 

Referencias: (a) Ramirez-Zamora et al., 2006; (b):García et al., 2008 (c) Bandala et al., 2011; (d) Guísar et al., 2007; (e) 

Morales et al., 2012; (f) Redondo−Camacho, 2010 

 

Como se observa en la tabla anterior, hay una diferencia importante en las condiciones de 

operación en los sistemas ensayados para inactivar hAs. Lo anterior no sólo se debe al tipo 

de sistema Fenton empleado sino a la concentración y la viabilidad inicial de los hAs, lo 

cual no se reporta en todos los estudios. A pesar de ello, cabe señalar varios aspectos 

relevantes.  
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En primer lugar, el porcentaje de inactivación de hAs, utilizando el sistema fue 

EC−H2O2−luz solar, fue cercano al 90% dicho valor es muy cercano a lo reportado para 

sistemas homogéneos incluso, en algunos casos este porcentaje es superior. En segundo 

lugar, el tiempo de reacción requerido para alcanzar ese porcentaje de inactivación es de 

60 min mientras que en los demás sistema oscila en 120 min. En este sentido, cabe señalar 

que se realizaron pruebas con el sistema EC−H2O2−luz solar durante 120 min de reacción. 

Sin embargo, una hora más de tratamiento sólo incrementó la inactivación hasta un 93%. 

Aunque debe considerarse que el aumento de radicales •OH tampoco fue significativo 

(6.5%) durante la segunda hora de tratamiento (de 2,096.48 a 2,232.64 µmoles/L).  

Otra ventaja del sistema en estudio, es el pH en el que se desempeña ya que es muy 

cercano a pH neutro (pH= 6); a excepción del sistema estudiado por Morales et al. (2012), 

la mayoría de los sistemas operan a pH ácido con las deventajas inherentes que esto 

conlleva (generación de grandes cantidades de lodo, pérdida del catalizador). El sistema 

tipo Fenton estudiado por Morales et al. (2012), FeOx/C−H2O2, muestra una alta eficiencia 

de inactivación de hAs sin el uso de la luz; misma que se atribuye a la presencia de las 

nanopartículas en la superficie del catalizador sintetizado. Aunque el % de inactivación con 

el sistema FeOx/C−H2O2 se lleva a cabo a concentraciones bajas de reactivo de Fenton en 

comparación con las concentraciones utilizadas en el sistema EC/H2O2/luz solar, el costo de 

la EC debe ser tomado en cuenta como una ventaja sobre el de nanocatalizadores FeOx/C, 

ya que este último involucra un alto costo de síntesis. 

Aun cuando se emplea una alta concentración de H2O2 en el sistema para inactivar cerca 

del 90% de los hAs, esta concentración es menor a lo reportado por Bandala et al., (2011) 

(2.3 veces menor) con la ventaja adicional de que la EC puede recuperarse y reutilizarse. 
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Capítulo 4. Conclusiones 

En este estudio se determinó que las escorias del proceso de obtención del cobre, EC, 

pueden ser utilizadas como fotocatalizador heterogéneo en el POA Tipo Fenton basado en 

un sistema asistido con luz solar (EC−H2O2−luz solar), tanto en la producción de radicales 
•OH como en la inactivación de huevos de parásitos (Ascaris suum) a pH circumneutral.  

De manera particular se concluyó lo siguiente: 

 Con una alta concentración de Fe en su estructura (36% w/w o 90% como fayalita) y 

un valor de band gap de aproximadamente 2.5 ± 0.1 eV, la fase de fayalita presente 

en el EC posee características físico−químicas, y ópticas necesarias para el uso de 

este subproducto como un fotocatalizador, con aplicaciones potenciales para su 

uso en un POA Tipo Fenton asistido con luz solar a pH circumneutral (pH= 6). El 

alto contenido de Fe en el EC también sugeriere que el hierro podría ser lixiviado si 

la EC se utiliza como una fuente de Fe en los sistemas de Fenton homogéneos a pH 

ácido.  

 Los párametros que ejercen influencia en el desempeño del sistema EC−H2O2−luz 

solar son: el pH, la irradiación de luz, la dosis de EC y la concentración inicial de 

H2O2. A través de la Metodología de Superficie de Respuesta (MSR) se determinó 

que las condiciones óptimas de operación, para la máxima producción de radicales, 

fueron las siguientes: dosis de EC: 5.7 g/L; [H2O2]0 4,035 mg/L; pH= 6; Irradiación de 

luz: 500 W/m2. Bajo esta condiciones, el sistema alcanzó una producción de de 

radicales •OH 1391.18 y 2,096.48 µmoles/L en 20 y 60 min de reacción, 

respectivamente. 

 La cinética de reacción de la activación del H2O2 se ajustó a un modelo de 

pseudo−primer orden (r2= 0.9904). El valor de la constante de velocidad, kobs, 

calculado para el sistema EC−H2O2−luz solar, operado bajo condiciones óptimas, 

fue de 0.0441 min-1. Por otra parte, los resultados experimentales mostraron que la 

kobs del sistema se rige por la velocidad de difusión del soluto hacia la superficie de 

la EC. 

 Los ensayos de desinfección de agua (inactivación de hAs) con el POA TF 

fotoasistido con luz solar permitieron alcanzar porcentajes de inactivación cercanos 

al 90% bajo condiciones óptimas de operación. Por lo tanto, otros patógenos de 

importancia sanitaria y con una estructura bioquímica más sencilla que los hAs, 

tales como E. coli y P. aeruginosa, podrían ser inactivados con este sistema. 

 El uso de un subproducto, como la EC, como fotocatalizador heterogéneo tipo 

Fenton proporciona un doble beneficio: (1) ofrece las ventajas de un catalizador 
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heterogéneo en procesos tipo Fenton, que incluyen recuperación y reutilización del 

catalizador, limitada pérdida de hierro y una baja generación de lodos y (2) provee 

una opción amigable al ambiente para el manejo y reúso de este residuo. 

Recomendaciones 

Para trabajos posteriores se recomienda: 

 Evaluar el(los) proceso(s) de regeneración del fotocatalizador, EC, una vez agotado. 

 Evaluar el efecto de la presencia de materia orgánica en el agua sobre la 

producción de radicales •OH utilizando el sistema EC−H2O2−luz solar. 

 Evaluar la eficiencia de inactivación de este sistema en otros patógenos de 

importancia sanitaria (por ejemplo, quiste de Cryptosporidium, huevos de Taenia 

solium, etc.). 

 Evaluar el desempeño del sistema con agua residual real contaminada con hAs bajo 

condiciones óptimas de operación. 
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ANEXO A1. Aplicaciones del proceso fotoFenton  

Los procesos fotoFenton heterogéneos (fFh) se aplican ampliamente en la oxidación de los 

colorantes. A escala mundial, se fabrican más de 0.7 millones de toneladas de colorantes 

sintéticos orgánicos anualmente de los cuales aproximadamente 20% se descargan 

directamente sin ningún tratamiento. Por lo tanto, la decoloración y reducción de toxicidad 

de efluentes de colorantes orgánicos han tomado una significancia ambiental cada vez 

más importante en los últimos años. En particular, los colorantes azoicos son difíciles de 

degradar por métodos convencionales, son incluso no biodegradables o tóxicos para los 

microorganismos utilizados en las unidades biológicas. Los estudios mencionados en la 

Tabla A2.1 muestran que los procesos fFh podrían proporcionar una solución para este 

tipo de contaminantes. En muchos de estos estudios se logró cerca del 100 por ciento de 

la decoloración, aunque, la mineralización completa no se alcanza en todos los casos. 

Los fenoles se han convertido en los contaminantes más abundantes en las aguas 

residuales industriales, debido a su amplia utilización en varias industrias (por ejemplo, 

resinas, colorantes, productos farmacéuticos, perfumes, pesticidas, agentes de bronceado, 

disolventes o aceites lubricantes). Como los colorantes, los tratamientos convencionales 

para su eliminación no son eficientes. Por esta razón, han sido el foco de atención por 

varios investigadores. Además, el fenol aparece en la clase 2 de riesgo para el agua en 

varios países de la Unión Europea. En Estados Unidos, la máxima concentración de fenol en 

el agua potable es de 0.5 mg/L. Los procesos fFh han demostrado ser un método de 

tratamiento prometedor y atractivo para la destrucción efectiva de los fenoles. 

Estos sistemas también se han evaluado en la degradación de productos farmacéuticos. 

Debido a su continuo uso en la medicina humana y veterinaria, el impacto ambiental de 

estas sustancias representa un grave problema para la salud pública a causa de su 

potencial para migrar en el medio ambiente. La mayoría de las plantas de tratamiento de 

aguas residuales no están diseñadas para eliminar por completo la mayoría de los 

productos farmacéuticos, y por lo tanto se liberan en cuerpos de agua receptores.  

Otros compuestos que se refieren en la Tabla A2.1 son los pesticidas. Los cuales, 

dependiendo su uso, se dividen en: herbicidas, insecticidas, fungicidas, nematicidas, 

rodenticidas, y microbiocidas. Se han utilizado ampliamente en los sectores agrícolas y no 

agrícolas y los residuos a menudo se encuentran en aguas superficiales y subterráneas. 

Muchas investigaciones utilizan POA para eliminar los pesticidas de las aguas residuales 

debido a que son difíciles de eliminar por un proceso de tratamiento convencional de 

aguas residuales. 
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Tabla A1. 1 Ejemplos de estudios de degradación de sustancias orgánicas y efluentes reales 

utilizando sistemas foto-Fenton heterogéneos 

Tipo de contaminante Catalizador tipo 

Fenton 

Proceso Desempeño Referencia 

Tintes y/o 

colorantes 

Naranja II Fe−B (nanocomposito)  FotoFenton 

(UVC) 

100% D en 30min; 

100% M en 120 min 

Feng et al., 2004  

Amarillo Ácido 11 H−Fe−P−B  FotoFenton 

(UVA) 

98% D en 120; min 

65% M en120 min 

Chen y Zhu, 2007  

Naranja brillante 

X−GN  

Fe/Mt  UV−Fenton 98.6% D en 140 min; 

52.9% M en 140 min 

Chen et al., 2009  

Naranja II  FeCu/MCM−41  FotoFenton 

(UVC) 

78%−93% M en 120 

min 

Lam y Hu, 2007  

Azul Ácido 74 Fe−ZSM5 (zeolita 

sintética) 

fotoFenton 

(UVC) 

>99% D en 10 min; 

57.1% M en 120 min 

Kasiri et al., 2008  

Violeta Ácido 7  Fe−Al2O3 (grado 

comercial)  

Solar−Fenton 70% D en 60 min; 

45% M en 60 min 

Muthuvel y 

Swaminathan, 

2008  

Sustancias 

fenolicas  

Fenol  Fe2+/ZSM5 FotoFenton 97% M en 60 min Kušić et al., 2006  

Fenol  Fe−HY FotoFenton 100% M en 60 min Noorjahn et al., 

2005  

Fenol  Fe−Lap−RD FotoFenton 

(UVC) 

100% C en 5 min Iurascu et al., 2009  

2−CP FeOOH FotoFenton 

(UVC) 

88.5% C en 6 h; 

73.1% M en 3h 

Ortiz de la Plata et 

al., 2010 

2−CP ZVI (nano−partículas) FotoFenton 

(UVC) 

75% C en 3 h; 15% 

M en 3h 

Ortiz de la Plata et 

al., 2012  

4−CP Al−Fe PILC FotoFenton 

(UVA) 

100% C en 2 h Catrinescu et al.,  

2012  

Tirosol Al−Fe PILC FotoFenton 

(UVA) 

100% C en 24h; 

100M en 24 h 

Najjar et al., 2007  

Productos 

farmacéuticos  

Ciprofloxacina  Fe−Lap−RD 

(nanocomposito) 

UV−Fenton 100% C en 30 min; 

57% M en 30 min 

Bobu et al., 2008  

Productos 

farmacéuticos en 

agua de río 

Fe2O3/SBA−15 FotoFenton 

(UVC) 

~70% M Rodríguez−Gil et 

al., 2010  

Drogas y 

metabolitos en 

agua superficial 

Fe2O3/SBA−15 FotoFenton 

(UVC) 

37 to 91% C 

9 to 71% M en 6 h 

Valcárcel et al., 

2012  

Pesticidas Mezcla de 

pesticidas 

PVFf−TiO2−FeO Solar−Fenton 50% C en 150 min; 

30% M en 150 min 

Mazille et al 2010  

Tiacloprid  Fe/TiO2 FotoFenton 

(UVC) 

100% C en 30 min Banić et al., 2011  

Metalaxil (pesticida 

comercial) 

FeOOH−hematita 

(nano−estructuras) 

FotoFenton 

(UVC) 

47.2% C en 120 min 

21.6% en 120 min 

Gajovic et al., 2011  

B: Bentonita; H−Fe−P−B: Bentonita pilareada Fe−OH; Mt: Montmorillonita; HY: zeolita HY; Fe−Lap−RD: nanocomposito de Fe 

basado en arcilla laponita; Al−FePILC: arcillas pilareadas interlaminares con mezcla de pilares de óxido de Al/Fe; ZVI: Fe cero−valente; 

MCM−41 y SBA−15: son sílices mesoporosos D: Decoloración; M: Mineralización; C: Conversión del contaminante 
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ANEXO A2. Reúso de aguas residuales 

La aplicación al suelo de aguas residuales, lodos y excretas es una práctica muy difundida 

con una gran tradición en muchas ciudades alrededor del mundo. Por siglos los 

agricultores en China usaron excrementos de animal y humanos como fertilizantes. En 

muchas ciudades europeas y de Norte América, el agua residual se dispuso en los campos 

agrícolas antes de la introducción de las plantas de tratamiento de aguas residuales PTARs 

(Drechsel et al., 2009). En los países en desarrollo como China, México, Perú, Egipto, 

Lebanon, Moroco, India y Vietnam, el agua residual ha sido usada como una fuente de 

nutrientes para los cultivos durante décadas (Jiménez y Asano, 2008). 

El agua residual es usualmente una mezcla de aguas residual doméstica e industrial y agua 

pluvial. El agua residual industrial a menudo contiene elevados niveles de metales, 

metaloides, y compuestos volátiles o semi−volátiles, mientras que el agua residual 

doméstica es más dañina por su carga patógena.  

Además de la agricultura de cultivos, el agua residual se utiliza también para la acuicultura 

en África y en el centro, sur y sureste de Asia. En muchas áreas, el agua residual tratada se 

utiliza para la producción de forraje, la recarga de aguas subterráneas o para otros fines 

ambientales, tales como la mejora de abastecimiento de agua para humedales, refugios de 

vida silvestre, así como de lagunas y lagos urbanos (Qadir et al., 2010). 

A2.1 Ventajas y desventajas del uso de agua residual en riego 

agrícola  

El empleo de agua residual para propósito agrícola presenta un gran número de ventajas 

junto con los riesgos ya bien conocidos. Un factor importante que hace que valiosa el agua 

residual es que es una fuente confiable de agua, ya que está disponible todo el año, a 

diferencia de la precipitación pluvial o arroyos estacionales. Lo anterior permite mayores 

cosechas; producción durante todo el año, ya que permite cultivar en época de sequía, 

múltiples ciclos de cultivo así como flexibilidad de cultivos plantados; y aumento en la 

variedad de cultivos que puedes ser irrigados, particularmente en áreas áridas y 

semi−áridas, aunque no limitadas a ellas (Keraita et al., 2008; Drechsel et al., 2009).  

Otra ventaja del agua residual es la presencia de nutrientes, lo cual se ve reflejado en un 

aumento de productividad de los cultivos irrigados (Tabla A3.1). Incluso cuando se trata, el 

agua residual permite reciclar la materia orgánica y puede proveer una mayor diversidad 

de nutrientes que cualquier fertilizante comercial. Se estima que 1000 m3 de agua residual 

municipal irrigada en una hectárea contribuye 16−62 kg Ntotal, 4−24 kg P, 2−69kg K, 
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18−208 kg Ca, 9−110kg Mg y 27−182 kg Na (Qadir et al., 2007). Como consecuencia, en 

algunos sitios se tiene un ahorro en fertilizantes de 135−150 USD/ha 

Tabla A2. 1 Incremento de la productividad en cultivos irrigados con agua residual sin 

tratamiento en el Valle del Mezquital (Jiménez, 2005) 

Cultivo Productividad (t/ha) Incremento 

(%) Agua de primer 

uso a 

Agua residual 

Maíz 2 5 150 

Cebada 2 4 100 

Tomate 18 35 94 

Avena forrajera 12 22 83 

Alfalfa 70 120 71 

Chile 7 12 70 

Trigo 1.8 3 67 

a: Aquellas provenientes de distintas fuentes naturales y de almacenamientos artificiales que 

no han sido objeto de uso previo alguno (DOF 07-06-2013)  

 

Sin duda alguna, entre las desventajas de usar agua residual parcialmente tratada o sin 

tratamiento, la más obvia son los riesgos a la salud por la presencia de patógenos. Además 

de los patógenos, el agua residual puede ser fuente de niveles altos de metales pesados y 

compuestos orgánicos tóxicos. Aunque generalmente en las fuentes domésticas el 

contenido de metales es suficientemente bajo para permitir su uso en la fertilización de 

cultivos, debe tomarse en cuenta aquellas cercanas a áreas mineras y curtimbres. El riesgo 

de los componentes orgánicos derivados del agua residual es en general mucho más bajo 

que a través de la aplicación directa de plaguicidas. En comparación con los riesgos a la 

salud por patógenos, los niveles de plaguicidas en vegetales, aun elevados, se consideran 

de importancia secundaria en el contexto de un país en desarrollo. 
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ANEXO A3. Selección de variables y factor de respuesta del 

diseño experimental. Tamizado de variables 
 

De acuerdo al análisis bibliográfico, los principales parámetros de influencia en el proceso 

tipo Fenton en fase heterogénea son: pH, dosis de catalizador, dosis de peróxido, tiempo 

de contacto y, en el caso de un sistema fotocatalítico heterogéneo, además de estos 

factores, también influye la irradiación de luz y la longitud de onda. La variable de repuesta 

a determinar fue: la producción de radicales •OH. 

A3.1 Determinación de los intervalos de las variables 

Intervalo de pH  
La selección del intervalo de esta variable se hizo con base en: 

A) La información reportada en literatura; intervalo de 3 a 10 para la máxima 

descomposición de H2O2 por fotocatalizadores heterogéneos de Fe con luz solar, 

B) pruebas de lixiviación de hierro de la escoria para determinar el intervalo de pH que 

minimice el contenido de hierro disuelto.  

Con estos dos criterios se propuso como límite inferior (-1) pH 6 y, como límite superior 

(+1) pH 8. 

Dosis de catalizador (escorias metalúrgicas) 
La selección del intervalo de la concentración del catalizador se basó en datos de la 

literatura reportados para sistemas heterogéneos tipo Fenton (Li, 1999; Chiou et al., 2006; 

Chiou, 2007; Xue et al., 2009), en particular, la concentración de 1 g/L de catalizador ha 

sido reportada como la mejor en procesos foto Fenton con UV−visible catalizados por 

hierro contenido en arcillas (Feng et al., 2003) aunque, otros autores como Cuzzola et al. 

(2002) también han utilizado mayores concentraciones de catalizador (hasta 30 g/L) para el 

tratamiento de ácidos sulfónicos lineales de alquilbenceno con Fe(III) soportado en 

γ−Al2O3 o SiO2. Por otra parte, en un estudio previo con el sistema EC−H2O2 en fase 

obscura, se determinó que la dosis máxima de escoria en que las partículas de este 

material no interfieren con la observación en microscopio para la determinación de la 

viabilidad de los huevos de A. suum es de 1 g/L (Redondo−Camacho, 2010). El valor del 

límite superior definido para este estudio fue retomado del estudio previo realizado por 

Redondo−Camacho (2010) que corresponde a 1 g/L, como límite inferior (-1) se propuso 

una dosis de 0.5 g/L.  
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Dosis de peróxido de hidrógeno 
Al igual que la dosis del catalizador, la dosis de peróxido de hidrógeno depende del 

contaminante a degradar y de las condiciones usadas en el proceso. Para el caso de los 

sistemas heterogéneos, la dosis oscila de entre 0.03 mM a 3.5 M. Para el sistema en 

estudio, los intervalos de la dosis se peróxido se establecieron a través de dos criterios: 

A) Basándose en los estudios realizados para la inactivación de huevos de A. suum con 

sistemas tipo Fenton heterogéneo como es el caso de Medina−Nolasco (2010), quien 

reporta un por ciento de inactivación del 81 % en 2.7 h con una dosis de 21.34 mg 

H2O2/L empleando un nanocatalizador de Fe soportado en zeolita ZSM−5 mientras, 

Morales et al., (2012) emplea una dosis 61.64 mg H2O2/L (cerca de tres veces lo 

reportado por Medina−Nolasco) con un nanocatalizador de Fe soportado en carbón 

obteniendo un 75.94 % de inactivación; en ambos casos, la concentración de huevos 

fue de 1.3 HH/mL. 

B) En relación con la sensibilidad de la técnica de medición de radicales hidroxilo (trampa 

de ácido salicílico (AS)/HPLC), debido a que la relación másica AS:H2O2 debe ser 

considerada para la cuantificación de radicales hidroxilo. Jen et al (1998) reportan que 

el efecto de trampa comienza a ser estable cuando dicha relación es de 5. 

El valor del límite inferior es de 50 mg H2O2/L (este valor está entre lo reportado por 

Medina−Nolasco y Morales et al., 2012) y 100 mg H2O2/L como el valor del límite superior.  

Relación másica de Ácido salicílico: peróxido de hidrógeno(AS:H2O2) 
Como se señalo anteriormente, la relación másica AS:H2O2 debe ser considerada para la 

cuantificación de radicales hidroxilo. Aunque Jen et al (1998) reportan que el efecto de 

trampa comienza a ser estable cuando dicha relación es de 5, el ensayo fue realizado en un 

sistema tipo homogéneo a pH 3 en donde la producción de radicales es máxima. Así, para 

el sistema en estudio, se propuso relaciones másicas de 3 y 5 para el nivel bajo y alto 

respectivamente. 

Irradiación de luz (I) 
El intervalo de la irradiación de luz se definió sobre la base de los estudios realizados con 

luz solar en sistemas heterogéneos tipo Fenton ya sea empleando la exposición directa de 

los sistemas a las luz solar o, empleando equipos simuladores de luz solar (Mosteo et al., 

2006). Dichos estudios se reporta una irradiación promedio de 500 W/m2  que corresponde 

al 50% de AM1 (intensidad de luz del mediodía de la radiación solar ecuatorial) (Yuranova 

et al., 2006), este valor se tomó como límite superior mientras que 0 W/m2 fue considerado 

como límite inferior y así también analizar el sistema en fase obscura.
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ANEXO A4 Optimización de la producción de radicales  

Con objeto de determinar las condiciones óptimas para la máxima producción de radicales 
•OH se empleo un diseño central compuesto (DCC). En él se evaluaron 2 factores: Descoria y 

[H2O2]0 con cinco réplicas en el punto central (un total de 13 experimentos). Las Tablas 

A6.1 y A6.2 presentan los niveles de los factores evaluados y la matriz experimental, 

respectivamente. 

Tabla A4. 1 Niveles codificados del diseño central compuesto 

Factores Niveles 

-1.27 -1 0 1 1.27 

Escoria (mg/L) 500 1000 2371.96 4243.92 4743.92 

H2O2 (mg/L) 300 700 2197.57 3695.13 4095.3 

 

Tabla A4. 2 Matriz de diseño experimental para la producción de radicales •OH mediante 

el sistema EC−H2O2−luz solar 

Exp. valores codificados valores reales 

A: Descoria  

 

B: [H2O2]0  

 

Descoria  

(mg/L) 

[H2O2]0  

(mg/L) 

1 1.27 0 7535 2655 

2 1 1 6785 4500 

3 -1 -1 1250 810 

4 0 0 4017.5 2655 

5 -1 1 1250 4500 

6 0 0 4017.5 2655 

7 0 -1.27 4017.5 310 

8 0 1.27 4017.5 5000 

9 0 0 4017.5 2655 

10 0 0 4017.5 2655 

11 0 0 4017.5 2655 

12 -1.27 0 500 2655 

13 1 -1 6785 810 
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ANEXO A5 Suspensiones de huevos de Ascaris suum.  

A5.1 Preparación de la suspensión madre 

Una vez recolectados los nemátodos, estos se mantuvieron en una solución de NaCl 0.85% 

m/v para evitar su deshidratación. La Tabla A5.1 indica los reactivos, material y utilizados 

para la disección de los nematodos. Todos los reactivos fueron grado analítico de la marca 

Baker. Las disoluciones de los mismos se preparan el mismo día de la elaboración de las 

suspensiones de huevos. Se debe procurar el uso de material de plástico ya que los huevos 

de helminto tienen una cubierta exterior de mucopolisacárido que se adhiere al material 

de vidrio.  

Tabla A5. 1 Reactivos, materiales y equipos empleados en la elaboración de las 

suspensiones de huevos de A. suum 

Reactivos 

NaCl 

Formaldehido  

Tritón X−100 

Azul de tripán 

Etanol 

Material y equipos 

Tabla de unicel 

Alfileres  

Manta de cielo 

Equipo de disección 

Mortero  

Vasos de precipitado de plástico 

Embudo de plástico 

Tubos de plástico para centrífuga de 50 mL 

Frascos de plástico 

Centrífuga (Solbac, modelo C-600) 

Cámara de Neubauer (0.1 mL de capacidad) 

Microscopio binocular de campo claro 

 

La disección de los nematodos y extracción de los huevos se llevo acabo de la siguiente 

manera: 

 Primero se separaron las hembras de los machos, para lo cual se colocan los 

especímenes sobre la lámina de unicel y se observan los extremos apicales. Si éstos son 

curveados, los ejemplares son machos, si son rectos son hembras. 

 Una vez seleccionadas las hembras, se hace la disección de los nemátodos. Para esto, 

se extienden los ejemplares sobre la lámina de unicel para que queden rectos, se fijan 

con alfileres. Se realiza un corte longitudinal, iniciando de la cola hasta la cabeza, 

fijando cada una de las secciones abiertas del cuerpo cada 2 cm a la tabla de unicel.  
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 Una vez abierto el nemátodo, se extraen los órganos reproductores con ayuda de las 

tijeras y pinzas, se colocan en un mortero adicionando un poco de solución salina 

isotónica (NaCl, 0.85%). Posteriormente, con el pistilo se tritura hasta formar una 

suspensión espesa, la cual se filtra a través de la manta de cielo. Al terminar de filtrar 

toda la suspensión, se enjuaga el mortero un par de veces con solución salina isotónica 

y se juntan los filtrados en el mismo recipiente.  

 La suspensión se muele finamente con el homogenizador de tejidos mediante una 

operación manual del pistilo para asegurar que los huevos queden libre posible de 

materia adherida en la suspensión sin sufrir daños.  

 Para remover el material liberado con el homogenizador, la suspensión se coloca en los 

tubos de centrífuga y se centrifuga a 2,000 rpm durante 5 minutos; se decanta el 

sobrenadante y el sedimento se resuspende con solución de Tritón X−100 al 0.1%. Este 

procedimiento se repite dos veces más. 

 Finalmente, el sedimento se resuspende en una solución de formaldehído al 2%. La 

solución permanece bajo refrigeración (5 °C) a lo largo de la experimentación, se deja a 

temperatura ambiente únicamente para su uso en la preparación de la suspensión de 

trabajo, la determinación de su concentración y el monitoreo viabilidad de los huevos 

en suspensión. Esta suspensión se denominada suspensión madre. 

A5.2 Preparación de la suspensión de trabajo de los huevos de A. 

suum 

Para preparar la suspensión de trabajo, previamente es necesario cuantificar la suspensión 

madre. Conocida la concentración, la suspensión de trabajo se prepara utilizando la 

siguiente fórmula:  

   A7.1 

Donde st y sm significan suspensión de trabajo y suspensión madre, respectivamente. Para 

realizar la suspensión de trabajo se emplea una solución de NaCl (0.85% m/v), al igual que 

la suspensión madre, debe mantenerse en refrigeración (5 °C) previo a su uso en las 

pruebas de inactivación. 

A5.3 Cuantificación de la suspensión madre 

La determinación de la concentración se realizó de la siguiente forma:  

1. Se coloca el cubreobjetos sobre la cámara de Neubauer 

2. Se agita vigorosamente el frasco de la suspensión madre 

3. Se toma un volumen de la suspensión madre que con cuidado se deposita en el 

borde entre la celda y el cubreobjetos, permitiendo que la primera cámara se llene 

por capilaridad, se voltea la celda y se hace lo mismo con la segunda cámara.  
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Figura A5. 1 Cuadrícula de de la cámara de Neubauer vista al microscopio. La imagen 

de la derecha corresponde a una de las regiones marcadas como L 

4. Se coloca la celda en la platina del microscopio y se observa con el objetivo de 4X.  

5. Se cuentan los huevos presentes en las cuatro áreas sombreadas (L) de la primera 

cámara y se suman las cantidades; este será el número de huevos por cámara. Los 

huevos de la otra cámara se cuentan de la misma manera.  

6. Se enjuaga la celda y el cubreobjetos y se repite el procedimiento (pasos 1−5) dos 

veces más, enjuagando entre cada operación de conteo. 

7. Se calcula el promedio de los huevos contados en cada cámara (ẋ). Con este 

promedio se determina la concentración de la suspensión a través de la siguiente 

fórmula 

 

       A7.2 
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A.6 Determinación de la viabilidad de la suspensión de hAs 

La viabilidad de los huevos de Ascaris es sumamente difícil de evaluar de manera visual. 

Los huevos muertos se reconocen fácilmente (observados microscópicamente) porque 

presentan varias etapas de desintegración de su morfología interna; los huevos no 

fertilizados y por lo tanto no viables, son diferentes en su morfología y se distinguen 

fácilmente de aquellos que sí son fértiles (Figura A6.1). También cuando los huevos han 

llegado al estado larval y la larva se mueve respondiendo a algún estímulo (por ejemplo 

calor) se puede afirmar que son viables y, desde luego, cuando eclosionan, es decir cuando 

salen de la cubierta.  

 

Figura A6. 1 Imágenes de huevos de A. lumbicoides vistas al microscopio óptico. (a) huevo no 

fecundado o infértil, (b) huevo fecundado o fértil y (c) huevo eclosionando. Fuente: Cisneros, 2011; 

http://www.facmed.unam.mx/deptos/microbiologia/parasitologia/ascariosis.html 

 

Pero cuando los huevos se encuentran en las etapas de desarrollo celular (unicelular, 

bicelular, tetracelular, de 4−16 células, mórula−blástula, gástrula) antes de llegar a larva, 

como se muestra en las imágenes de la Figura A6.2, su viabilidad no puede determinarse 

por sus características morfológicas y deben utilizarse procedimientos especiales. 

 

Figura A6. 2 Imágenes de huevos de A. lumbicoides en distintas etapas de desarrollo celular 

vistas al microscopio óptico 
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Uno de estos procedimientso es la incubación in vitro, que consiste básicamente en la 

colocación de los huevos en un soporte como agar−agar y observación de su desarrollo, a 

temperatura de 25 ºC, durante 4 semanas, al final de las cuales se determina el número 

total de larvas eclosionadas.  

Otro procedimiento es la técnica de tinción con colorantes vitales como Azul de tripán y 

Safranina O, que se basa en la detección al momento de los cambios de permeabilidad de 

la membrana interna de los huevos de Ascaris que se relacionan con la viabilidad; esto es, 

un huevo viable conserva la impermeabilidad de su membrana y por tanto no permite el 

paso del colorante, mientras que un huevo no viable, posee una membrana permeable que 

permite el paso del colorante (Figura A6.3). 

 

Cuando se requiere realizar experimentos para determinar la afectación a la viabilidad de 

los huevos de Ascaris, es necesario conocer el porcentaje de viabilidad inicial de la 

suspensión stock que se utilizará. Dado que la viabilidad in vitro requiere de mucho tiempo 

para su determinación, es preferible utilizar la técnica de tinción con Azul de tripán 

(solución acuosa al 0.1%), que consiste en lo siguiente: se toma con pipeta Pasteur una 

porción de la suspensión stock (previamente agitada) y se coloca en un vidrio de reloj, se 

adicionan dos a tres gotas del colorante y se mezcla bien. Con la misma pipeta se toma de 

esta suspensión coloreada y se procede a su contaje en la celda de Neubauer tal como se 

describió en la sección A5.3, haciendo la distinción entre el número de huevos teñidos y no 

teñidos, para obtener la concentración total de huevos por mL de suspensión, así como el 

porcentaje de ellos que están viables, es decir, no teñido. 

Figura A6. 3 Imágenes de huevos de A. suum vistas en microscipio óptico; en ambas 

imágenes se observan dos huevos larvados, viables (sin teñir) y un huevo no fecundado, no 

viable (teñido). A) Tinción con Azul de tripán y B) tinción con Safranina O (De Vitorica y 

Galván, 2003) 
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