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RESUMEN 

 

En este trabajo se presenta la degradación de diclofenaco por el proceso foto-

Fenton a pH cercano a la neutralidad y utilizando escorias metalúrgicas como foto-

catalizador heterogéneo. En la primera etapa se determinaron las características 

fisicoquímicas y ópticas de dos escorias metalúrgicas; así como la actividad 

fotocatalítica de esos materiales, medida como la producción de radicales ⦁OH, 

utilizando el ácido salicílico como dosímetro, en pruebas realizadas con base en 

un diseño de experimentos; con base en los resultados obtenidos en las dos 

pruebas anteriores se seleccionó una de las dos escorias caracterizadas para 

utilizarla como fotocatalizador tipo Fenton. Posteriormente, se realizaron pruebas 

cinéticas de degradación de diclofenaco de sodio (DNa) con el sistema escoria-

H2O2-luz solar, los componentes individuales del sistema y sus combinaciones 

binarias (Co=30 y 120 mg DNa/L, dosis de H2O2 = 180 mg/L, relación másica 

Fe/H2O2 = 0.055, intensidad de la luz = 500 W/m2), en las que se monitoreó a 

diferentes tiempos de reacción la de DNa, medida por cromatografía líquida de 

alta resolución (del inglés High Performance liquid cromatography, HPLC). De 

acuerdo a los resultados anteriores, se seleccionó el tiempo de reacción en el cual 

la concentración medida de DNa por HPLC fuera inferior al límite de detección 

(<0.1 mg/L), el cual fue de 90 minutos. A este tiempo se midió la concentración de 

carbono orgánico total (COT), y el nivel de toxicidad, evaluada con la bacteria 

Vibrio fischeri (V. fischeri) mediante el procedimiento ISO 11348-3:1998, esto 

porque la nula detección de DNa implica su transformación a otras moléculas y/o 

CO2, con lo cual la toxicidad del efluente tratado se modifica. Los resultados de la 

caracterización fisicoquímica y óptica, y de la actividad fotocatalítica mostraron 

que la escoria de la industria del cobre (COB), tiene un mejor desempeño como 

fotocatalizador que la escoria de la industria del acero (MIT). Los valores de la 

energía de activación de las escorias son 2.50 y 2.85 eV respectivamente para las 

escorias COB y MIT, por lo que la primera tendrá un mejor desempeño bajo luz solar, 

adicionalmente, la escoria MIT tiene un área superficial 57% menor a la escoria 

COB; en consecuencia, esta última produjo radicales ⦁OH en 18 de los 21 
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experimentos de diseño, mientras que la escoria MIT, solo los produjo en 3 

experimentos, además,  en 10 experimentos la escoria COB degradó en su 

totalidad al dosímetro, en cambio la escoria MIT, en su mejor escenario, sólo 

alcanzó a degradar 33.11%. Los resultados cinéticos de la oxidación de DNa 

(C0=30 mg DNa/L), indican que el sistema Luz−COB-H2O2 presentó una constante 

aparente de velocidad de degradación 12% superior al valor reportado para un 

nanocatalizador de Fe soportado en zeolita, que fue probado bajo las mismas 

condiciones de este trabajo, por otra parte, tomando como referencia la constante 

aparente de velocidad del sistema Luz−COB-H2O2, la constante se mejora en 54, 

59 y 63 por ciento respecto a los sistemas Luz-H2O2, Luz y Luz-COB; obteniendo a 

los 90 min una degradación completa en los cuatro casos mencionados, y una 

mineralización de 57.23, 16.54, 4.21 y 0.75 por ciento para los sistemas en el 

orden previamente indicado. La toxicidad de los efluentes tratados con el sistema 

luz y escoria-luz disminuyó en 1% respecto a la toxicidad del DNa (C0=30 mg/L), 

en cambio los sistemas Luz−COB-H2O2, y Luz-H2O2, incrementaron la toxicidad en 

65 y 80% respectivamente, posiblemente causado por la generación de especies 

recalcitrantes. 
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INTRODUCCIÓN 

 

El diclofenaco, es un fármaco ampliamente utilizado en varios países; McGettigan 

y Henry (2013) mencionan que 74 de 100 países evaluados, lo utilizan como 

antiinflamatorio de primera elección; y en países como Alemania y Suiza el 

consumo por habitante por año es superior a 900 mg (Ortíz de García et al., 2013), 

en México el diclofenaco se encuentra en el cuadro básico de medicamentos de 

insumos del Sector Salud, como tratamiento para afectaciones de los grupos #16 

oftalmología y #21 reumatología y traumatología (CSG, 2013); y su alto consumo 

coloca a este antiinflamatorio en el 4° lugar en el consumo total de medicamentos 

en una Unidad de Medicina Familiar del Estado de México (Gómez-Olivian et al., 

2010). La consecuencia de este panorama mundial, es la detección de 

concentraciones de este fármaco que oscilan entre 300 y 900 g/L en aguas 

superficiales (Rigobello et al. 2013; Siemens et al., 2008), mientras que en el 

distrito de riego del Valle de Tula (Hidalgo, México) las concentraciones reportadas 

por Chavez et al., (2011) y Gibson et al., (2010) oscilan entre 1.218-4.824 µg/L. 

 

La presencia del diclofenaco en el ambiente se debe a que después de su 

administración, su sustancia activa es metabolizada parcialmente, y las sustancias 

activas no metabolizadas son excretadas, principalmente en la orina, 

incorporándose a las aguas residuales (Murray et al., 2010; Stuart et al., 2012). 

Aunque las concentraciones del fármaco se encuentran en el orden de 

microgramos por litro, su presencia en el ambiente se ha relacionado con la 

disminución de la población de buitres en Pakistan, y los peces Medaka japonesa 

(Hong et al., 2007) y la trucha arcoíris (Triebskorn et al., 2004)). En el caso de los 

peces Medaka, se encontró que la exposición al diclofenaco (1 µg/L) produce una 

inducción significativa de tres genes de biomarcadores y tiene una posibilidad de 

causar un poco de toxicidad celular aguda y efectos apoptóticos o carcinogénicos 

en el tejido del medaka (Hong et al., 2007). 
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La creciente preocupación en el tema, ha desembocado en esfuerzos para regular 

la presencia de este tipo de compuestos en el ambiente, principalmente en la 

Comunidad Europea; en enero de 2012 se entregó la revisión del Anexo X de la 

Directiva 2000/60/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, incluyendo al 

diclofenaco, como sustancia prioritaria, que en caso de ser aprobada por el 

Parlamento Europeo, a partir de 2021 esta sustancia estará incluida en las normas 

de calidad ambiental, que son de carácter obligatorio para los estados miembros 

(CE, 2012). Por otra parte, la FDA (Administración de Alimentos y Medicamentos 

de los Estados Unidos de Norteamérica, 1998), recomienda que la concentración 

máxima de microcontaminantes no supere 1 g/L. 

 

Debido a lo anterior, se ha evaluado su remoción y degradación en diversas 

plantas de tratamiento de aguas residuales (Heberer, 2002; Clara et al., 2005; 

Gómez et al., 2007), y potabilizadoras (Ziylan e Ince, 2011). Con los tratamientos 

biológicos, específicamente por el proceso de lodos activados, se pueden obtener 

concentraciones residuales desde 0.205 µg/L hasta 5.45 µg/L en los efluentes de 

las PTARs en Francia e Italia respectivamente; aunque este proceso es 

económico, la eliminación de fármacos por procesos biológicos implica el 

desarrollo de microorganismos especializados y el incremento de los tiempos de 

retención los cuales llegan a ser poco viables para una operación a gran escala 

(Vieno y Sillanpää, 2014). En cuanto los procesos físicos, de los tres procesos 

reportados, la clarificación química con cloruro férrico presentó la mayor remoción 

(66%); sin embargo, con este proceso sólo se transporta al contaminante de una 

matriz acuosa a una matriz sólida (lodos); respecto a los procesos químicos, la 

ozonación presenta eficiencias de degradación de hasta 99%, con costos 

relativamente altos (Ziylan e Ince, 2011). En consecuencia en los últimos años, ha 

crecido el interés en desarrollar procesos de oxidación avanzada (POA) eficientes 

y económicos, dentro de los que destaca el proceso de Fenton, en sus diversas 

variantes. 
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La reacción de Fenton tiene una relativa facilidad para ser aplicado a escala piloto 

e industrial (Ravina et al., 2002), por lo que diversas investigaciones han utilizado 

esta reacción para degradar al diclofenaco, sin embargo dicha reacción opera a 

pH cercano a 2, y a pH 4 este compuesto no es soluble; por lo cual el reporte de 

hasta 100% de mineralización, es cuestionable. En cambio, el proceso en fase 

heterogénea con catalizadores soportados permite efectuar la reacción a pH entre 

3 y 11, con lo cual se garantiza la solubilidad del diclofenaco y, por tanto, la 

certeza de la remoción de este contaminante por un proceso de degradación 

catalítica, y no por precipitación del mismo. 

 

En este sentido, debe mencionarse que un proceso de degradación de un 

compuesto es realmente eficiente en la medida de que permita producir efluentes 

con subproductos inocuos, es decir, con menor toxicidad que la inicial. A este 

respecto, aunque existen diversos estudios de degradación de diclofenaco por la 

reacción de Fenton, en ninguno de esos trabajos se evaluó la eficiencia del 

proceso en términos de la disminución de la toxicidad, lo cual es muy importante 

para determinar la eficiencia real del mismo (Domènech et al., 2001). 

 

Por otra parte, la mayoría de los catalizadores utilizados para la degradación de 

diclofenaco a pH neutro son producidos a base de TiO2, la cual no presenta 

actividad catalítica en la región de la luz visible y son difíciles de recuperar para su 

reutilización y cumplimiento de la calidad del efluente (Rottman et al., 2013). Esto 

incrementaría los costos de tratamiento por el uso de lámparas UV y los procesos 

de post tratamiento, para la separación del catalizador (Şan, 2006). Por lo tanto, 

es necesario la evaluación de catalizadores alternativos, como sería el caso de 

subproductos, en particular las escorias metalúrgicas de las industrias del hierro y 

del cobre. Dichos materiales han mostrado gran actividad catalítica en el proceso 

tipo foto Fenton en fase heterogénea (Huanosta et al., 2012; Solís et al., 2014), 

con la ventaja adicional de generar una respuesta ambiental ante los problemas 

de manejo y disposición de estos materiales, ocasionados por su producción en 

grandes volúmenes (Solís et al., 2014). En este sentido, se evaluará el proceso de 
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oxidación avanzada tipo Fenton (POA TF) con el sistema escoria 

metalúrgica−H2O2–luz solar, en términos de la constante de velocidad de 

degradación del diclofenaco y de la toxicidad del efluente. 

  



 

7 
 

OBJETIVO GENERAL 

 

Determinar la eficiencia del proceso de oxidación avanzada tipo Fenton (POA TF) 

con el sistema escoria−H2O2–luz solar, en términos de la constante de velocidad 

de degradación del diclofenaco y de la toxicidad del efluente. 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

− Determinar la mejor escoria metalúrgica de dos evaluadas, para la 

degradación de diclofenaco por el sistema escoria−H2O2–luz solar, con 

base en la determinación de sus principales características fisicoquímicas, 

de sus propiedades ópticas y actividad fotocatalítica (pruebas de 

dosimetría). 

 

− Identificar las variables de influencia significativa de la actividad 

fotocatalítica del sistema escoria−H2O2–luz solar, con base en un análisis 

estadístico de los resultados de las pruebas de dosimetría. 

 

− Estimar la eficiencia de cada componente del sistema escoria−H2O2–luz 

solar, en forma individual y las combinaciones de estos, con base en una 

comparación de la constante de la velocidad de degradación de 

diclofenaco. 

 

− Evaluar la toxicidad de los efluentes producidos por cada componente del 

sistema escoria−H2O2–luz solar, en forma individual y las combinaciones de 

estos, que presentaron los mejores resultados de degradación de 

diclofenaco con base la constante de la velocidad de degradación de 

diclofenaco.  
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1. MARCO TEÓRICO 

 

El diclofenaco tiene una amplia disponibilidad en el mercado, aproximadamente un 

ciento de toneladas de este compuesto son prescritas y vendidas anualmente (Yu 

et al., 2013), en consecuencia, en los reportes de detección de fármacos está 

presente en concentraciones elevadas. Se encuentra a menudo como un residuo 

tóxico y persistente , es poco biodegradable, y es una molécula con alta polaridad 

lo que favorece su transporte en agua y suelo (Rigobello et al., 2013, Scheytt et 

al., 2005). 

 

1.1. Diclofenaco 

 

1.1.1. Características físicoquímicas 

 

El diclofenaco (ácido 2-[(2,6-diclorofenil)amino]bencenoacético) es un compuesto 

ácido, miembro de la familia de los antiinflamatorios no esteroideos (AINE) 

miorrelajante, que se utiliza desde la década de los 70 (Fent et al., 2006) en la 

atención médica humana como compuesto analgésico, antiartrítico y 

antirreumático (Calza et al., 2006). La Figura 1.1 muestra la estructura química de 

una de las formas comerciales de este fármaco es el diclofenaco de sodio (DNa). 

Este compuesto químico es la sal de un ácido débil con un pKa de 4 y un 

coeficiente de partición (n-octanol/buffer acuoso, pH 7.4) de 13.4. La presencia de 

heteroátomos de N, O, Cl y Na causa una alta polaridad en la molécula, por lo 

tanto, es propicio a ser soluble en disolventes polares como el agua. Debido a la 

presencia del grupo NH que puede actuar ya sea como donador o aceptor de 

protones hacia los disolventes y a la presencia del grupo carboxílico, el fármaco 

posee un carácter ácido-base de acuerdo a la teoría de Lewis (Žilnik et al., 2007). 
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Figura 1.1. Estructura molecular de DNa (Žilnik et al., 2007) 

 

La solubilidad en agua está relacionada con el pH, en la Fig 1.2 se observa un 

perfil de solubilidad respecto al pH de disoluciones de DNa a 25°C utilizando el 

ácido libre (círculos) y la sal de sodio (cuadrados) como materiales de partida. Los 

puntos a y b representan los estados de saturación de la sal de sodio 

tetrahidratada y el ácido libre respectivamente (Ledwidge y Corrigan, 1998). 

 

 

Figura 1.2. Perfil de solubilidad del DNa respecto al pH del medio a 25°C 

(Ledwidge y Corrigan, 1998) 
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1.1.2. Concentraciones de diclofenaco en el ambiente 

 

La presencia del diclofenaco en el ambiente se debe a que las aguas residuales 

tratadas (o no tratadas), que son vertidas a cuerpos de agua superficiales 

contienen al fármaco, el cual fue incorporado al agua residual principalmente por 

excreción por medio de la orina (Stülten et al., 2008). Los trabajos desarrollados 

por Gibson et al. (2010) y Vazquez-Roig et al. (2012) coinciden que 

preferentemente se encontrará en disolución acuosa, ya que su coeficiente de 

adsorción en el suelo/sedimentos es bajo (KOC=4.3, Scheytt et al., 2005), por lo 

cual, las concentraciones en esta matriz son tan bajas que no son mesurables. 

 

Zhang et al., (2008) citan el trabajo de Ternes (1998) en el cual se detectó al 

diclofenaco en 49 efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) 

estudiadas, con un percentil 90 de 1.6 µg/L y en 43 muestras de 22 ríos con un 

percentil 90 de 0.8 µg/L. Rigobello et al., (2013) determinaron las concentraciones 

en algunos cuerpos de agua superficial en países europeos y sus resultados se 

indican en la Tabla 1.1. 

 

Tabla 1.1 Concentración de diclofenaco en aguas superficiales 

País Concentración (µg/L) 

Suiza 0.02-0.15 

Suiza 0.001-0.37 

Alemania n.d.-1.03 

Alemania 0.01-0.49 

Alemania 0.27 

Alemania 0.15 

Austria 0.02 

Suiza 0.02-0.02 

Alemania, Italia 0.001-0.07 

 

En el estudio realizado por Siemens et al., (2008) se concluye que las 

concentraciones medidas en el agua residual de la ciudad de México fueron 

similares a las cuantificadas en las aguas residuales de Europa, Japón y Estados 
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Unidos de Norteamérica; cuyos valores oscilan entre 1.22-4.82 µg/L según lo 

reportado por Chavez et al., (2011) y Gibson et al., (2010); sin embargo, debe 

puntualizarse que esta agua se utiliza para alimentar canales de riego en el Valle 

del Mezquital (Tula Hidalgo), por lo que si bien la concentración es equiparable 

con el agua residual de otros países, no es deseable de acuerdo al uso que se le 

da al agua en México. 

 

1.1.3. Ecotoxicidad del diclofenaco 

 

Para establecer los niveles de toxicidad de contaminantes específicos en 

organismos particulares se utilizan los bioensayos. Dichos estudios se basan en la 

medición de la respuesta de los organismos expuestos a contaminantes en 

relación con un control. Los organismos de prueba utilizados en estos bioensayos 

se pueden agrupar en: microorganismos, plantas y algas, invertebrados y peces 

(Rizzo, 2011). En la Tabla 1.2 se indican los organismos más utilizados para 

determinar las dosis letales de contaminantes en agua para disminuir o inhibir en 

un 50% la población (EC50) de cada tipo de organismo, y los valores de ese 

parámetro de toxicidad reportados. 

 

Como puede observarse, los peces son los organismos más sensibles de los 

bioensayos enlistados; profundizando esta idea, el trabajo de Saravanan y 

Ramesh (2013) con el pez Cirrhinus mrigala, indica que la presencia de 

diclofenaco en el medio influye significativamente en los parámetros bioquímicos 

(glucosa y proteína en plasma) y en las respuestas regulatorias de los iones (K+, 

Na+ y Cl-) de los peces expuestos. 

 

Sin embargo, pese a que los peces son los organismos más sensibles a la 

presencia del diclofenaco, el ensayo con la bacteria V. fischeri es el más utilizado 

debido a que este bioensayo provee una vía fácil para la evaluación cuantitativa 

de la toxicidad en cortos periodos de tiempo (4 horas), y está soportada por la 

norma ISO 11348. En cambio, el resto de los ensayos previamente indicados 
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requieren para su ejecución de mayor tiempo (hasta 90 días) e instalaciones 

especializadas donde pueda albergarse una amplia cantidad de especímenes en 

condiciones experimentales específicas, haciendo necesarios grandes volúmenes 

del agua tratada. Estas características no sólo incrementan los costos del 

bioensayo, sino que en muchos casos hace poco factible evaluar la toxicidad por 

ese método (Marugán et al., 2012). 

 

Tabla 1.2 Concentraciones de diclofenaco tóxicas en bioensayos con 

distintos organismos 

Grupo Organismo Método1 
Parámetro 

toxicológico 

Concentración 

(µg/L) 

Bacterias Vibrio fischeri ISO, 1998 
EC50 (% 

inhibición) 
9702 

Invertebrados Daphnia magna 

USEPA, 

2002; ISO, 

1996 

EC50 (24 h) 

(inmovilización) 
68,0003 

EC50 (24 h) (% 

mortalidad) 
94,1002 

Algas 
Scenedesmus 

subspicatus 
ISO, 1989 

EC50 (inhibición 

del crecimiento) 
72,0003 

Peces 

Oncorhynchus 

mykiss 

OECD, 

1992 

LOEC 

(alteraciones 

histopatológicas) 

54 

Oryzias latipes - 
Alteración 

genética 
15 

1Citado por Rizzo, 2011; 2Ra et al., 2008; 3Cleuvers, 2003; 4 Triebskorn et al., 2004, 5Hong et al., 2007. 

EC50 (median effective concentration) Dosis Letal Media. 

LOEC (Lowest observed effect concentration) es la concentración más baja de la 

sustancia que se evalúa en el bioensayo que causa efecto (mortalidad, alteraciones de la 

reproducción, cambios comportamentales, etc.) en la población estudiada para una 

exposición determinada (tiempo) al ser comparado su efecto con el control. 
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1.1.4. Legislación para la concentración límite de diclofenaco en agua  

 

Actualmente no existe una reglamentación que indique una concentración límite 

de diclofenaco en las descargas de agua residual acuerpos receptores, ni como 

parámetro de calidad en agua potable; sin embargo, la FDA (Food and Drugs 

Administration) recomienda que en el caso de microcontaminantes, éstos se 

encuentren por debajo de 1 µg/L en las descargas de agua residual (Siemens et 

al., 2008). 

 

1.1.5. Procesos de remoción y degradación del diclofenaco 

 

En diversos estudios se ha estudiado la efectividad para la remoción y 

degradación del diclofenaco de tres grupos de procesos de tratamiento de agua: 

a) biológicos, b) fisicoquímicos y c) procesos de oxidación avanzada (POA). 

 

Los procesos biológicos, han mostrado bajas eficiencias, principalmente debido a 

que el diclofenaco es poco biodegradable, en la Tabla 1.3 se aprecia que la 

concentración del fármaco en el efluente generalmente está por encima de 1 µg/L, 

en plantas municipales. Vieno y Sillanpää, (2014) comentan al respecto que para 

una mejor degradación de fármacos, es necesaria la adaptación de 

microorganismos especializados y el incremento de los tiempos de retención los 

cuales llegan a ser poco viables para una operación a gran escala (Tiempo de 

Retención Celular mayor a 150 días y Tiempo de Retención Hidráulico mayor a 2 

días). 

 

Respecto a los procesos fisicoquímicos, Ziylan e Ince (2011) realizaron un estudio 

comparativo de procesos que se utilizan en la potabilización de agua, cuyos 

resultados se indican en la Tabla 1.4. 
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Tabla 1.3 Concentraciones de diclofenaco en los influentes y efluentes de 

PTAR 

País Proceso Influente (μg/l) Effluente (μg/l) Referencia 
 Min Max Media Min Max Media 

Alemania * - 7.10 3.02 - 4.7 2.51 Heberer, 
2002 

Austria Lodos 
activados 

- - 3.25 - - 1.54 Clara et 
al., 2005 

Austria MBR** - - 3.25 - - 3.46 Clara et 
al., 2005 

España Lodos 
activados 

0.20 3.60 - 0.14 2.2 - Gómez et 
al., 2007 

*Es un promedio de las plantas instaladas en Berlín, no especifica la tecnología 

** MBR (Membrane Bioreactor) Biorreactor de membrana 

 

Tabla 1.4 Remoción de diclofenaco por procesos fisicoquímicos 

Proceso Agente % remoción 

Clarificación química Fe2(SO4)3 66 

Filtración  Arena 10 

Adsorción  Carbón Activado Granular 39 

Desinfección Cl2 (3-3.8 mg/L) 80-95 

O3 (1.2-1.5 mg/L) >99 

 

Es conveniente mencionar que estos procesos, salvo la desinfección, además de 

tener remociones bajas, tienen la desventaja de que sólo transportan el 

contaminante de una fase a otra; mientras que las mayores remociones ocurren 

en los procesos en los cuales existe una modificación química del compuesto. 

 

En este orden de ideas, los Procesos de Oxidación Avanzada (POA) son 

tecnologías que se basan en la generación in situ de especies transitorias 

altamente reactivas (H2O2
●, ●OH), para la mineralización de compuestos orgánicos 

refractarios y eliminación de agentes patógenos (Chong et al., 2010). Los POA 

han sido ampliamente estudiados, siendo la fotocatálisis heterogénea con 

semiconductores como el TiO2 y la reacción de Fenton (metal de transición más 
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peróxido de hidrógeno) las dos técnicas de mayor aplicación ambiental reportada 

en las últimas dos décadas (Herney-Ramírez et al., 2010). 

 

Para el caso de la degradación de diclofenaco, pueden citarse los trabajos 

indicados en la Tabla 1.5, donde se observa que la mineralización completa sólo 

se alcanza aplicando la fotocatálisis heterogénea con TiO2 y variantes del proceso 

Fenton.  

 

Tabla 1.5 Degradación de diclofenaco por Procesos de Oxidación Avanzada 

Agente 
Oxidante 

Condiciones 
experimentales 

Resultados Referencia 

Fotólisis  Solar 
254 nm (0.4 kJ/m2) 

97-100% de 
degradación 

Ziylan e Ince, 
(2011) 

UV/H2O2 [DNa] = 1mM (31.70 mg/L) 
90 min 

= 254 nm (17 W) 

32% Mineralización Vogna et al., 
(2004) 

O3 [DNa] = 1mM (31.70 mg/L) 
90 min 

39% Mineralización  Vogna et al., 
(2004) 

TiO2 [DNa] = 9.24 mg/L 
[TiO2] = 500 mg/L 
120 min 

100% Mineralización 
1% Disminución de la 
inhibición de 
luminiscencia (V. 
fischeri) 

Calza et al., 
(2006) 

TiO2 [DNa] = 20 mg/L 
[TiO2] = 1000 mg/L 
[H2O2] = 1.4 mM (47.6 mg/L) 
pH = 6 
lámpara (350–400 nm) 9W 
120 min 

<100% degradación 
en 120 min 
 

Achilleos et 
al., 2010 

TiO2 [P25]=1.0 g/L 
[DNa] = 8 mg/L 
[H2O2] = 5 mM (170 mg/L) 
pH = 6 
lámpara Hg 

Tiempo de vida media 
de 1.45 min 

Martínez et 
al., 2011 

FeCl3/H2O2/
UV 

[DNa] = 0.12 mM (38.04 
mg/L) 
[Fe3+] = 14 mg/L 
[H2O2] = 0.01 mM (0.34 
mg/L) 
pH = 2.8; 120 s < 60 min;  

 = 254 nm (400 W);  
T = 50°C 

100% Mineralización Ravina et al., 
(2002) 
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Agente 
Oxidante 

Condiciones 
experimentales 

Resultados Referencia 

Pirita/H2O2 [DNa] = 0.017 mM (5.38 
mg/L) 
Pirita (0.5 mM) (60.00 mg/L) 
[FeSO4] = 0.5 mM (75.95 
mg/L) 
[H2O2] = 1.0 mM (34.012 
mg/L) 
pH = 4; tiempo de reacción 
= 120 s; T= 25°C 

100% Mineralización Bae et al., 
(2013) 

Fe2+ [DNa] = 31.43x10-3 mM mg/L y 
120 mg/L 
[H2O2] = 180 mg/L  
Tiempo de reacción = 240 min 
pH = 3.5 
[DNa]0/[H2O2]0 = 1: 32.75 
(molar) 
[H2O2]0/[Fe2+]0 = 57.49: 1 
(molar) 

74.25% degradación de 
DNa 
72.80% remoción de 
COD 
 

Manu y 
Mahamood, 
2012 

Fe-ZSM5 [DNa] = 30 mg/L y 120 mg/L 
[H2O2] = 180 mg/L  
Fe/H2O2 (w/w) = 1:18 

 = 500W/m2 

pH=7 

[DNa]0 = 30 mg/L 100% 
degradación a 120 min 
[DNa]0 = 120 mg/L 98% 
degradación a 150 min 
60% de incremento en 
la inhibición del 
crecimiento de la semilla 
de Lactuca sativa 

Venegas, 
2013 

 

Pese al buen desempeño de la fotocatálisis con TiO2, el uso de esta tecnología 

implica la posterior separación del catalizador; Şan (2006) menciona que aplicar la 

filtración como proceso de separación es complicado, incluso cuando se ha 

centrifugado la muestra debido al tamaño de partícula tan pequeño del TiO2, 

mientras que Rottman et al., (2013) después de probar medios filtrantes y 

adsorbentes para la separación de nanopartículas (incluidas las de la TiO2) de 

corrientes acuosas, concluye que actualmente no hay una tecnología adecuada 

para dicho fin. 

 

Para los sistemas propuestos por Ravina et al., (2002) y Manu y Mahamood, 

(2012), la reacción ocurre en fase homogénea, lo que facilita su operación; sin 

embargo, por el pH=4 y 3.5 respectivamente al cual se desarrolla el experimento, 
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la concentración inicial del contaminante está limitada por su solubilidad, por lo 

que la reacción sólo degrada al DNa que está disuelto, sin generar ningún cambio 

en la fracción no disuelta; adicionalmente, el catalizador se encuentra como catión 

con carga 2+, lo que facilita la formación de ⦁OH. En el caso del sistema 

Pirita/H2O2 propuesto por Bae et al., (2013), el pH es más alto que el anterior, sin 

incrementar la solubilidad del diclofenaco, pero es suficiente ácido para lixiviar el 

Fe de la pirita, teniendo también un sistema Fenton homogéneo. 

 

En los dos últimos estudios se observa que dentro de las ventajas del proceso de 

Fenton se encuentra la operación del sistema es más eficiente que si se opera con 

luz (UV o solar) denominado proceso foto-Fenton, además de que el hierro es 

abundante y no tóxico, y el peróxido de hidrógeno es relativamente fácil de 

manejar y ambientalmente inocuo (Morales, 2013). 

 

1.2. Reacción Fenton 

 

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

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

Fenton clásico o convencional), aunque también pueden emplearse sales de Fe3+ 

(proceso o 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 (Solís, 2014). 

 

Domènech et al., (2001) retomaron las ideas de Haber y Weiss respecto a la 

formación del •OH por la reacción (Ec. 1.1). Posteriormente, estos radicales 

podrían reaccionar por dos vías: la oxidación de Fe(II) y el ataque de la materia 

orgánica: 

 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻− + 𝑂𝐻⦁     Ec. 1.1 

𝐹𝑒(𝐼𝐼) + 𝑂𝐻⦁ → 𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼) + 𝑂𝐻−      Ec. 1.2 

𝑅𝐻 + 𝑂𝐻⦁ + 𝐻2𝑂 → 𝑅𝑂𝐻 + 𝐻3𝑂
+      Ec. 1.3 
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Este proceso se ha empleado como uno de los mejores métodos para el control de 

contaminantes orgánicos, y es considerado económico y ambientalmente 

adecuado (Cuiping et al., 2013). Sin embargo, el uso del reactivo Fenton como 

catalizador homogéneo implica también desventajas como las enlistadas a 

continuación (Morales, 2013): 

 

 Un intervalo muy limitado de pH (2.5-3.5). Si el pH es demasiado alto 

(pH>5), el Fe precipita como Fe(OH)3 y el peróxido de hidrógeno se 

descompone catalíticamente en oxígeno. 

 Para operar en condiciones de pH neutro es necesario el empleo de 

agentes quelantes incrementando los costos de operación. 

 Al final del tratamiento, el catalizador se precipita con un agente floculante, 

lo que provoca la pérdida del hierro en forma de lodos ácidos y a su vez se 

genera un problema de manejo de este residuo. 

 

Para operar el sistema a pH por encima de 3 y sin la pérdida del catalizador por 

precipitación del hidróxido de hierro, se ha desarrollado el proceso tipo Fenton en 

fase heterogénea (Fenton heterogéneo) en el cual hierro, que promueve la 

descomposición catalítica de H2O2, se deposita en la estructura de un soporte 

poroso  (Rahim-Pouran et al., 2014). Sin embargo, el uso de catalizadores 

heterogéneos puede producir velocidades de reacción menores que las 

alcanzadas en sistemas homogéneos, debido a las resistencias a la difusión de los 

contaminantes hacia los sitios activos del catalizador. 

 

Para superar esta desventaja los sistemas se han asistido de luz (sistema foto-

Fenton heterogéneo), en el cual los radicales hidroxilo son generados tanto por la 

foto-descomposición del peróxido de hidrógeno como por hierro (Hadjltaief et al., 

2014); de tal forma que en el sistema hay una mayor producción de radicales 

hidroxilo y en consecuencia un mayor grado de mineralización (Domènech et al., 

2001). 



 

19 
 

 

La fotorredución del Fe involucra la absorción de la radiación UV (fotones con 

longitudes de onda entre 360 y 450 nm) por especies de Fe(III), reacción que 

produce iones OH- y Fe2+ (Butler y Seitz, 2006), como se presenta en la Ec. 1.4 

 

𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + ℎ𝑣 + 𝑒− → 𝐹𝑒2+ + 𝑂𝐻−     Ec. 1.4 

 

Donde hv es un fotón.  

 

Un mínimo de 7 W/m2 de luz incidente es suficiente para iniciar la fotorredución del 

Fe(III). La fotorredución es independiente del pH de la solución (Butler y Seitz, 

2006). 

 

Las principales limitaciones de este sistema están asociadas con el diseño del 

reactor, que debe permitir la penetración de la luz en la totalidad de la masa de 

agua tratada, y la separación y recuperación de catalizador al final del tratamiento 

(González-Bahamón et al., 2011). 

 

Además de estos parámetros de influencia para el proceso foto-Fenton, Solís et al. 

(2014) menciona otros cinco: concentración de H2O2, pH de la solución, estado de 

oxidación del hierro, tipo de irradiación y el tamaño de partícula. 

 

a) Concentración de H2O2 

 

La degradación de las moléculas orgánicas aumenta con un incremento de la 

concentración de H2O2, debido a una mayor formación de radicales •OH. Sin 

embargo, estos radicales también pueden reaccionar con el peróxido de 

hidrógeno, por lo que si este oxidante se encuentra en exceso consumirá 

radicales, compitiendo con la reacción de degradación de contaminantes. 
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b) pH de la solución 

 

Los procesos tipo Fenton en fase heterogénea se pueden realizar a valores de pH 

de entre 3 a 10. Incrementar el pH tiene un efecto negativo en la degradación de 

compuestos recalcitrantes, debido a que la descomposición de H2O2 bajo 

condiciones básicas no produce radicales. En consecuencia, el potencial de 

oxidación de los radicales •OH en condiciones básicas es menor que el potencial 

bajo condiciones ácidas. 

 

∙ 𝑂𝐻 + 𝑒− + 𝐻+ → 𝐻2𝑂 E0 = 2.7/2.38 V    Ec. 1.5 

∙ 𝑂𝐻 + 𝑒− → −𝑂𝐻  E0 = 1.8 V    Ec. 1.6 

 

A pH ácido, el hierro incorporado en el soporte podría ser lixiviado, por lo que la 

reacción tipo Fenton ocurre en fase homogénea y heterogénea (Sun y Lemley, 

2011). 

 

c) Estado de oxidación del hierro 

 

Hana et al., (2008) y Sun y Lemley (2011) han reportado que la magnetita es más 

efectiva como catalizador que la goethita o hematita para reacciones Fenton 

heterogéneas porque la magnetita es una combinación de estados de oxidación 

Fe2+ y Fe3+. La combinación de estos estados de oxidación incrementan la 

producción de •OH porque, por una parte, la velocidad de reacción de H2O2 con 

sitios Fe2+ es mayor que con Fe3+. Por otra parte, en los sitios octaédricos el Fe3+ 

puede ser fácilmente reducido a Fe2+sin restricciones estructurales. 

 

d) Tipo de irradiación 

 

Típicamente, los equipos de radiación UV consumen grandes cantidades de 

electricidad, lo que se limita el uso del proceso a nivel industrial. Por lo que se ha 

optado por la irradiación solar, como una opción más viable frente a lámparas de 
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cortas longitudes de onda (UV254 nm); adicionalmente, con la radiación solar es 

posible la fotorreducción del Fe. 

 

e) Tamaño de partícula 

 

Garrido-Ramírez (2010) puntualiza que la disminución del tamaño de partícula 

beneficia la actividad catalítica debido al incremento del área superficial y la 

exposición de los sitios activos en la superficie. 

 

1.2.1. Escorias metalúrgicas como catalizadores tipo foto-Fenton 

 

Varios catalizadores se han empleado en sistemas foto-Fenton heterogéneos tales 

como materiales mesoporosos, arcillas pilareadas con hierro, zeolitas que 

contienen hierro y minerales de hierro (Rahim Pouran et al., 2014); estos 

catalizadores tienen algunas desventajas técnicas y económicas que limitan su 

aplicación práctica: 1) la presión y la temperatura a la cual se lleva a cabo la 

reacción deben aumentarse o se debe utilizar la luz UV para obtener una tasa 

similar o superior al proceso clásico de Fenton reacción y 2) los costos asociados 

con la síntesis de los materiales limitan su disponibilidad comercial. El uso de la 

luz solar puede superar la primera desventaja. El empleo de materiales naturales 

tales como minerales de hierro o alternativamente el uso de residuos o 

subproductos industriales ricos en hierro, pueden superar la segunda desventaja 

(Solís et al., 2014). 

 

Por otra parte, se ha demostrado la efectividad de las escorias de la industria 

metalúrgica, en la degradación de fenol en una matriz acuosa (Huanosta-Gutiérrez 

et al., 2012) y la desinfección de agua contaminada con huevos del parásito 

Ascaris suum (Solís, 2014); en estos dos últimos trabajos, además se genera una 

respuesta ambiental ante los problemas de manejo y disposición de las escorias, 

ocasionados por su producción en grandes volúmenes (Solís, 2014). 
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Las escorias metalúrgicas son una combinación de óxidos, de fundentes, de carga 

metálica, de ceniza y de revestimiento del horno (SEMARNAT-CANCACERO, 

2004). De acuerdo al proceso del cual provienen, en la composición de la escoria 

puede haber, distintos óxidos de hierro como la magnetita (Fe3O4), goethita 

(FeOOH), maghemita (Fe2O3) y hematita (Fe2O3) (Mercado, 2013); los cuales 

son ampliamente utilizados en procesos de catálisis heterogénea, debido a que las 

características que influyen sobre su actividad como el área superficial, 

tamaño/volumen de poro, estructura cristalina son apropiadas en el proceso 

(Rahim Pouran et al., 2014). 

 

Mercado-Borrayo et al., (2013) y Huanosta et al., (2012) caracterizaron seis 

escorias provenientes de distintos estados de la república Mexicana y de 

diferentes procesos de obtención. En la Tabla 1.6 se presentan los códigos 

empleados para identificarlas, los estados del país donde se localizan las 

empresas que las generaron, la industria y el proceso de obtención de cada 

material utilizado.  

 

Estas escorias provienen de cuatro de las principales empresas metalúrgicas en 

México, las cuales generan en conjunto más del 80% de la producción nacional 

total (Mercado, 2012). Se reportó el contenido de óxidos de 6 escorias 

provenientes de distintos estados de la República Mexicana. La Tabla 1.7 

presenta los resultados del contenido de óxidos de estas escorias.  

 

Tabla 1.6 Datos de las escorias metalúrgicas caracterizadas 

Código de 
la escoria 

Ubicación de la 
empresa 

Tipo Proceso de obtención 

ACER Coahuila Acero Horno básico al oxígeno 

CR Distrito Federal Acero Horno de arco eléctrico 

*MIT Michoacán Hierro Horno de arco eléctrico 

NAR Distrito Federal Acero Horno eléctrico de inducción 

AH Coahuila Hierro Alto horno 

COB Sonora Cobre Alto horno 
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Tabla 1.7 Contenido de óxidos de las escorias determinado por fluorescencia 

de rayos X 
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ACER 26.3 40.6 10.8 4.5 11.6 2.7 0.5 1.8 0.0 0.1 

CR 23.6 38.1 6.5 6.1 17.1 6.5 0.6 0.3 0.02 0.1 

*MIT 41.7 22.4 10.5 7.9 13.3 1.6 1.0 0.4 0 0 

NAR 13.3 2.9 3.8 16.7 55.1 6.8 0.2 0.0 1.8 2.4 

AH 1.6 32.9 10.2 12 39.1 1.4 0.1 0.0 0.9 0.6 

COB 54.9 0.5 0.4 4.7 24.3 0 0.3 0.1 0.9 0.0 

Mercado et al., 2013 
* Huanosta-Gutiérrez et al., 2012 

 

Las escorias MIT y COB contienen TiO2 y altos porcentajes de óxidos de hierro, por 

lo que las escorias podrían presentar actividad catalítica. Respecto a las fases 

cristalinas, determinadas por DRx para estas escorias, Mercado (2012) reporta 

que la escoria MIT contiene óxido de hierro o wustita (FeO) y brucita Mg(OH)2, 

mientras que Huanosta et al., (2012) indica para la escoria COB fayalita Fe2SiO2 y 

magnesioferrita MgFe2O4. 

 

De acuerdo a las características antes mencionadas, estas escorias podrían ser 

un material susceptible de ser utilizado como catalizador en sistemas foto-Fenton 

heterogéneos. En particular, la escoria COB, fue utilizada por  Huanosta et al., 

(2012) y Solís et al., (2014) en pruebas de oxidación. Sin embargo no se ha 

evaluado el desempeño de esta escoria en comparación con otras reportadas, por 

ejemplo la MIT, que presenta condiciones promisorias para ser utilizada en el 

sistema Escoria/H2O2/luz solar. Adicionalmente; es necesario también evaluar el 

comportamiento de dicho sistema ante la degradación de un microcontaminante, 

en términos de la disminución de la toxicidad del agua tratada. 
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2. METODOLOGÍA 

 

La metodología experimental se dividió en tres etapas principales: 1) 

caracterización fisicoquímica y óptica de las escorias MIT y COB, 2) determinación 

de actividad fotocatalítica de las escorias: producción de radicales •OH por 

dosimetría con ácido salicílico, utilizando el sistema Escoria−H2O2−luz solar 

(proceso tipo fotoFenton heterogéneo); 3) pruebas de degradación de DNa: 

cinéticas de degradación de DNa (determinación de la constante de velocidad de 

degradación de DNa en la reacción tipo fotoFenton heterogéneo, utilizando la 

escoria que presentó las mejores características y actividad fotocatalítica), y 

determinación de la eficiencia real del sistema de oxidación por medio de la 

evaluación de la toxicidad de la solución de DNa tratada y mineralización del 

compuesto con diferentes combinaciones de los componentes del sistema 

Escoria−H2O2−luz solar, al tiempo de mayor degradación del DNa. 

 

2.1. Caracterización fisicoquímica y óptica 

 

Las muestras de las dos escorias evaluadas fueron previamente molidas y 

tamizadas a tamaños de partícula menores a 37 micras, <malla 400, ya este 

tamaño estandarizado de malla es el menor que puede encontrarse en el 

mercado. Posteriormente, para eliminar el material más fino, 15 mL de una 

suspensión acuosa con 5 g de las muestras de escoria se colocaron en tubos de 

centrífuga y se centrifugaron a 500 rpm durante 10 min. Al término de este tiempo, 

los sobrenadantes se decantaron y los sedimentos se resuspendieron nuevamente 

en agua. La operación se repitió hasta que el agua de lavado tuvó una apariencia 

clara. Finalmente, las muestras se secaron a 100° C, y se guardaron en 

recipientes herméticos antes de su uso. 

 

A fin de obtener información para poder estimar el potencial de las escorias (MIT y 

COB) como fotocatalizadores en la reacción tipo Fenton asistida con luz solar, se 
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determinaron sus propiedades texturales, la energía de brecha y su morfología. En 

la Tabla 2.1 se indican las técnicas analíticas utilizadas en la caracterización. 

 

Tabla 2.1 Técnicas analíticas utilizadas para la caracterización fisicoquímica y 

óptica de las escorias metalúrgicas evaluadas 

Características Técnica analítica Equipo 

Morfología Electrones 
retrodispersados 

Microscopio Electrónico de Barrido 
(MEB). JEOL JSM7600F 

Propiedades 
texturales 

Adsorción física de N2 Bel-Sorp mini II, Bel Japan Inc.  

Energía de brecha Espectroscopia de 
UV/Vis con 
reflectancia difusa 

Espectrofotómetro UV-VIS-NIR 
Cary 500 scan, Varian. En un 
intervalo de 200 a 2500 nm.  

 

2.2. Determinación de la actividad fotocatalítica de las escorias: 

producción de radicales •OH por dosimetría con ácido salicílico 

 

La actividad fotocatalítica de las dos escorias en estudio fue evaluada a través de 

ensayos de producción de radicales •OH y de degradación del dosímetro (ácido 

salicílico), siguiendo un diseño experimental. Los resultados de estas pruebas y de 

otras características permitieron determinar la mejor escoria a ser utilizada como 

fotocatalizador heterogéneo tipo Fenton y para identificar los parámetros de 

influencia significativa de este proceso. 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). Así, la concentración de radicales 

•OH es directamente proporcional a la concentración de subproductos hidroxilados 

(Figura 2.1). 
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Figura 2.1. Reacción del ácido salicílico con el radical •OH (Peralta et al., 2014) 

 

2.2.1. Diseño de experimentos: Tamizado de variables 

 

Se utilizó un diseño de experimentos de tipo factorial, que 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. Adicionalmente, 

aunque no sea posible explorar completamente el espacio completo de un 

sistema, a menudo los resultados obtenidos permiten determinar hacia qué 

valores se debe dirigir una posterior investigación; y si se necesita una exploración 

local más completa, estos diseños se pueden ampliar convenientemente (Box et 

al., 2008).  

 

Con base en el trabajo de Solís (2014), se seleccionaron como factores o 

variables para este estudio: la dosis de H2O2, dosis de escoria, irradiación y 

tiempo; los factores de respuesta fueron la producción de radicales •OH y la 

degradación del AS. En la Tabla 2.2 se indican los valores de los niveles de cada 

factor. 

 

Debe mencionarse que las condiciones óptimas reportadas por Solís (2014) para 

la generación de radicales hidroxilo fueron: 5,697.3 mg/L de escoria, y 4,034 mg/L 

de H2O2, con una concentración inicial de ácido salicílico de 300 mg/L, intensidad 

de la lámpara de 500 W/m2, y un tiempo de reacción de 20 min. Sin embargo, en 



 

27 
 

el estudio efectuado por Morales (2013), se identificó que el costo más alto en el 

sistema es la adición de H2O2, por lo que se decidió tomar una región más baja de 

H2O2, tomando como punto superior 3000mg/L, dicho valor es el que más 

radicales produjo al evaluar la generación de radicales sólo con H2O2 en el estudio 

de Solís (2014). 

 

Tabla 2.2 Valores codificados y reales de las variables evaluadas en el sistema 

Escoria−H2O2−luz solar (proceso foto-Fenton heterogéneo) 

Factor 
Nivel 

-1 0 1 

Dosis de H2O2 (mg/L) 1000 2000 3000 

Dosis de escoria (mg/L) 1 2 3 

Irradiación (W/m2) 250 500 750 

Tiempo (min) 20 40 60 

 

Por medio del paquete estadístico Statgraphics Centurion (versión XV.I), se 

elaboró la matriz de experimentos en la que se especifican las condiciones 

experimentales para cada una de las 17 pruebas (Tabla 2.3). 

 

Tabla 2.3 Matriz del diseño de experimentos con los valores codificados y reales  

NE 
Dosis 

escoria  
Dosis H2O2  Irradiación  Tiempo  

Dosis 
escoria 
(mg/L) 

Dosis H2O2 
(mg/L) 

Irradiación 
(W) 

Tiempo 
(min) 

1 0 0 0 0 2 2000 500 40 

2 1 1 -1 -1 3 3000 250 20 

3 0 0 0 0 2 2000 500 40 

4 -1 -1 -1 1 1 1000 250 60 

5 -1 1 -1 -1 1 3000 250 20 

6 0 0 0 0 2 2000 500 40 

7 1 -1 -1 -1 3 1000 250 20 

8 0 0 0 0 2 2000 500 40 

9 1 1 -1 1 3 3000 250 60 

10 1 -1 -1 1 3 1000 250 60 

11 1 -1 1 -1 3 1000 750 20 

12 -1 1 1 -1 1 3000 750 20 

13 -1 -1 1 1 1 1000 750 60 

14 0 0 0 0 2 2000 500 40 

15 1 -1 1 1 3 1000 750 60 

16 -1 -1 1 -1 1 1000 750 20 

17 -1 -1 -1 -1 1 1000 250 20 

18 -1 1 -1 1 1 3000 250 60 

19 -1 1 1 1 1 3000 750 60 

20 1 1 1 -1 3 3000 750 20 

21 1 1 1 1 3 3000 750 60 
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2.2.2. Sistema experimental 

 

Las pruebas de dosimetría con ácido salicílico (AS) y degradación del DNa, y las 

cinéticas de degradación dek DNa se realizaron en matraces Erlenmeyer de 250 

mL, colocados dentro de una cámara de un simulador de emisión de luz solar 

(SUNTEST CPS+ ATLAS). Este equipo cuenta con una lámpara de luz arco de Xe 

filtrada y calibrada de 300 a 800 nm, así como de un sistema de enfriamiento por 

aire (Figura 2.2). 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). Los 

matraces o reactores se agitaron durante la realización de los experimentos (250 

rpm), y la temperatura promedio en todos ellos fue de 35 °C. 

 

 

Figura 2.2. Sistema de reacción 
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2.2.3. Métodos experimentales y analíticos de compuestos orgánicos 

 

2.2.3.1. Determinación de la actividad fotocatalítica de las escorias: 

producción de radicales •OH por dosimetría con ácido salicílico (AS) 

 

Para determinar la actividad fotocatalítica de las escorias vía dosimetría con AS se 

siguió el siguiente procedimiento: 

 

1. Preparación de las soluciones de AS (marca Sigma−Aldrich, grado ACS) 

(concentración de 500 mg/L, según el diseño experimental) en agua MilliQ 

(pH~ 5.5, conductividad ~ 18 mΩ-1 m-1). 

2. Ajuste de pH=6 de las soluciones de AS, con soluciones de H2SO4 (0.1M) e 

NaOH (0.1 M). 

3. Adición de una cantidad de escoria (dosis determinada por el diseño 

experimental) en 130 mL de solución de AS.  

4. Colocación del reactor conteniendo la suspensión en el interior del 

simulador de luz solar. 

5. Agitación de la suspensión para su homogenización (250 rpm durante 1 

min). 

6. Adición de la dosis de la solución de H2O2, determinada por el diseño 

experimental. La concentración de la solución utilizada de peróxido de 

hidrógeno (30% en peso, J.T. Baker) se verificó antes de iniciar las 

pruebas, empleando el método iodométrico (APHA-AWWA-WPCF, 1992, 

Anexo D). 

7. Irradiación de la mezcla de reacción (intensidad y tiempo de acuerdo al 

diseño experimental). 

8. Cuantificación por cromatografía líquida de alta resolución de los 

subproductos hidroxilados, al final de la prueba. 
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2.2.3.2. Cuantificación de los subproductos hidroxilados del AS 

 

Los derivados hidroxilados se cuantificaron por cromatografía líquida de alta 

resolución (HPLC) con un equipo Agilent 1100 utilizando 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 ácido salicílico (AS) y para el 2,5-dHBA y 2: 246 

nm para detectar el 2,3 d-HBA. La fase móvil empleada para el análisis del ácido 

salicílico y sus productos hidroxilados fue metanol:acetonitrilo:ácido fosfórico 

(0.1%) 10:8:82 (v/v). El volumen de inyección de la muestra a analizar fue de 30 

μL y y una velocidad de flujo programada. Los estándares del ácido salicílico (99% 

de pureza), del 2,3 ácido dihidroxibenzoico (99% pureza) y del 2,5 ácido 

dihidroxibenzoico (98%), que se emplearon para la elaborar la curva de 

calibración, fueron marca Sigma-Aldrich. El metanol, acetonitrilo, ácido fosfórico y 

el agua fueron grado HPLC, fueron de la marca Sigma-Aldrich. 

 

2.3. Pruebas de degradación de DNa 

 

2.3.1. Cinéticas de degradación de DNa 

 

Con base en los resultados de caracterización y de actividad fotocatalítica o 

producción de radicales y degradación de AS, se seleccionó la mejor escoria para 

realizar las cinéticas de DNa y determinar la constante de velocidad de reacción 

de la degradación de diclofenaco, mediante el sistema escoria−H2O2−luz solar. 

 

Las condiciones experimentales aplicadas en estas pruebas fueron las reportadas 

por Venegas (2013) como las mejores para la degradación de diclofenaco por un 

sistema tipo Fenton en el que se empleó un nanocatalizador de hierro soportado 

en zeolita ZSM5. Estas condiciones fueron: dosis de H2O2 de 180 mg/L, relación 

másica Fe/H2O2 de 1:18 e intensidad de luz de 500 W/m2; para dos 

concentraciones iniciales de DNa de 30 y 120 mg/L. 
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Con el fin de determinar la aportación individual o combinada en las cinéticas de 

degradación del DNa de los tres componentes del sistema de oxidación evaluado, 

se realizaron con los siguientes sistemas indicados en la Tabla 2.4. 

 

Las pruebas cinéticas de degradación del DNa para cada uno de estos siete 

procesos se realizaron utilizando el sistema descrito en la sección 2.2.2, bajo las 

mismas condiciones de agitación y temperatura. En el caso de los procesos 

evaluados en fase obscura la lámpara del equipo permaneció apagada. 

 

Tabla 2.4 Procesos evaluados en la degradación de DNa 

Proceso Componente o combinación Proceso 

1 Luz solar fotólisis 

2 H2O2 oxidación química 

3 Escoria adsorción 

4 H2O2-Escoria tipo Fenton heterogéneo 

5 H2O2-Luz solar POA 

6 Escoria-Luz solar fotocatálisis 

7 H2O2-Escoria- Luz solar tipo fotoFenton heterogéneo 

 

Para todas las pruebas realizadas, se recolectaron dos muestras de 1.5 mL cada 

una, a distintos intervalos de tiempo (0, 20, 40, 60, 90, 120 y 150 minutos). 

Posteriormente, las muestras fueron filtradas sobre membranas de celulosa de 

0.45 μm para determinar la concentración de DNa por HPLC. 

 

2.3.1.1. Cuantificación de DNa 

 

Para determinar la concentración del fármaco, se utilizó el método de 

cuantificación por HPLC acoplada a un detector de fotodiodos, en un equipo 

Agilent 1100. El volumen inyectado de muestra analizada fue de 50 µL. La elución 

y separación de los compuestos de la muestra se realizó en una columna C18-Ar 

ACE 150X4.5 mm, mediante una fase móvil de acetonitrilo-ácido fosfórico (0.1%), 

70:30 (v/v) alimentada a un flujo de 1.0 mL/min. La detección del DNa (Sigma-

Aldrich >99%) se realizó a una longitud de onda de 275 nm. La cuantificación se 
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efectuó con base en una curva de calibración, la cual presentó un límite de 

detección de 0.1 mg/L.  

 

2.3.2. Determinación de la eficiencia real del sistema de oxidación de 

DNa 

 

Una vez determinado el tiempo en el cual la concentración de DNa no era 

detectable por HPLC, se replicó el experimento con el fin de evaluar la efectividad 

real del tratamiento en términos de toxicidad del efluente tratado, expresada como 

LD20, LD50 y LD80 (lethal dose, dosis letal para matar al 20, 50 y 80% de la 

población). 

 

Para ello, además de corroborar la concentración de DNa por HPLC según el 

procedimiento descrito en el apartado 2.31, también se midió la concentración de 

TOC, para calcular el % de mineralización alcanzado y se determinó el color de la 

muestra con el espectrofotómetro DR/4000 Hach (método 8025). 

 

2.3.2.1. Evaluación de la toxicidad 

 

Para comparar el efecto de cada tratamiento sobre la toxicidad de la disolución 

inicial, se midió el nivel de toxicidad de la disolución inicial y los efluentes que 

presentaron una concentración final de DNa no detectable (<0.1 mg/L), siguiendo 

el procedimiento ISO 11348-3:1998, Determinación del efecto inhibidor de 

muestras de agua sobre la luminiscencia de Vibrio fischeri (ensayo de bacterias 

luminiscentes), utilizando un equipo LUMIStox 300 marca Hach el cual cuenta con 

una incubadora LUMIStherm. 

 

El método se basa en la inhibición de la bioluminiscencia de la bacteria Vibrio 

fischeri, estas bacterias marinas emiten luz de forma natural gracias a una enzima, 

la luciferasa bacteriana. La producción de luz es directamente proporcional al 

estado metabólico de la célula y cualquier inhibición de la actividad celular se 
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refleja en un decrecimiento de la biolumniscencia. El porcentaje de inhibición se 

determina comparando la respuesta dada por una solución de control, en medio 

salino, con la correspondiente a la muestra después de añadir la sustancia a 

evaluar (Candela, 2007). 

 

2.3.2.2. Cuantificación de COT 

 

Con el objetivo de observar el nivel de mineralización, es decir, la transformación 

del diclofenaco a CO2 y los subproductos de oxidación, se midió la concentración 

de COT siguiendo el método estandarizado 5310B (APHA-AWWA-WPCF, 1992) 

con el analizador de COT, marca Shimadzu, modelo: TOC-V CSN. Las muestras 

se acidificaron y se preservaron en refrigeración a 4°C hasta su análisis. 
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3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

3.1. Caracterización fisicoquímica y óptica de las escorias 

 

En las micrografías 3.1a y 3.1c se muestran partículas de las escorias MIT y COB 

respectivamente, con rugosidades distintas; en las partículas de la escoria MIT la 

molienda parece haber fracturado la partícula, generando poros grandes sin 

geometría aparente; en contraste, en la escoria COB se aprecian canales con 

trazos paralelos. En ambos casos se observa que existen zonas lisas que no 

fueron afectadas por la molienda (Fig. 3.1b y 3.1d), y los tamaños de partícula no 

son uniformes. 

 

 

Figura 3.1. Micrografías capturadas con detector LABE (Low-Angle Backscattered 

Electron Detector, detector de electrones retrodispersados de ángulo bajo) por 

SEM (Scanning Electron Microscope, microscopía electrónica de barrido) con 
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electrones retrodispersados. a) y c) partículas de escoria capturadas a una 

magnificación de 5000X, y b) y d) capturadas a una magnificación de 2500X. 

 

Las propiedades texturales de ambas escorias se resumen en la Tabla 3.1, en la 

que se aprecia que el área superficial de la escoria MIT es 2.4 veces menor que la 

de la escoria COB; sin embargo, ambos datos son inferiores a los reportados para 

otras escorias metalúrgicas (16 m2/g) (Huanosta et al., 2012) y otros minerales 

como la goethita (195-215 m2/g) (Ortíz de la Plata et al., 2008), que se utilizaron 

como catalizadores tipo Fenton., por lo que las escorias evaluadas podrían estar 

en desventaja respecto a otros catalizadores, ya que la actividad catalítica está 

directamente relacionada con el área superficial (Garrido-Ramírez,  2010). 

 

Tabla 3.1. Características texturales de las escorias MIT y COB 

Parámetro MIT COB 

Área superficial (m2/g) (n=2) 0.341 ±0.077 0.805 ± 0.046 

Volumen de poro (cm3/g) (n=2) 0.011 ±0.001 0.006 ± 0.000 

Diámetro de poro (nm) (n=2) 144.12 ± 46.867 30.713 ± 1.248 

 

Los valores de energía de brecha determinados para las escorias fueron de 2.85 y 

2.50 eV para MIT y COB respectivamente; estos valores son cercanos a las 

energías de activación de las fases mineralógicas de los óxidos metálicos 

presentes en las escorias (Tabla 3.2). Las variaciones de estos datos pueden 

atribuirse a la mezcla de óxidos y silicatos en las escorias; sin embargo, la energía 

de activación de ambas escorias es inferior al valor publicado (3.2 eV) para TiO2 

(Foster et al., 2011). 

 

Dichos valores de la energía de brecha permiten activar al fotocatalizador en un 

intervalo de longitudes de onda de 435 a 496 nm para MIT y COB respectivamente, 

lo que permitiría aprovechar el espectro visible de la luz solar para su activación, y 

el cual representa el 46% del total de la energía del sol (Casbeer et al., 2012. 
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Tabla 3.2. Energías de activación de las fases mineralógicas presentes en las 

escorias MIT y COB 

Fase mineralógica Energía de Brecha (eV) Referencia 

Maghemita  -Fe2O3 2.0 Browker et al., 2012 

Brucita Mg(OH)2 7.7-8.3 Pishtshev et al., 2014 

Fayalita Fe2SiO4 2.52 Stackhouse et al., 2010 

Magnesioferrita MgFe2O4 2.18 Casbeer et al., 2012 

 

3.2.  Determinación de la actividad fotocatalítica 

 

Los resultados de las pruebas de dosimetría con AS para cuantificar a diferentes 

condiciones de operación del sistema la producción de radicales •OH y la 

concentración residual de AS empleando las dos escorias evaluadas como 

fotocatalizadores tipo Fenton, se indican en la Tabla 3.3. 

 

Tabla 3.3. Condiciones experimentales y valores de las variables de respuestas 

NE 
Dosis 

escoria 
(mg/L) 

Dosis 
H2O2 

(mg/L) 

Irradiación 
(W) 

Tiempo 
(min) 

COB MIT 
•OH 

(mmol/L) 

AS 
(mmol/L) 

Degradación 
AS (%) 

•OH 
(mmol/L) 

AS 
(mmol/L) 

Degradación 
AS (%) 

1 2 2000 500 40 0.2 0.0 100.0 0.0 2.3 33.1 

2 3 3000 250 20 0.8 0.4 88.4 0.0 2.6 21.9 

3 2 2000 500 40 0.2 0.0 100.0 0.0 2.7 20.1 

4 1 1000 250 60 0.8 0.2 92.9 0.0 3.0 9.7 

5 1 3000 250 20 1.0 0.7 80.3 0.0 2.9 13.3 

6 2 2000 500 40 0.4 0.0 100.0 0.0 2.7 19.8 

7 3 1000 250 20 0.9 1.3 62.7 0.0 3.0 12.3 

8 2 2000 500 40 0.1 0.0 100.0 0.0 2.7 19.7 

9 3 3000 250 60 0.0 0.0 100.0 0.0 2.6 21.8 

10 3 1000 250 60 0.8 0.2 92.9 0.0 3.0 11.2 

11 3 1000 750 20 1.0 0.6 81.2 0.0 2.7 18.4 

12 1 3000 750 20 0.8 0.1 95.8 0.0 2.7 20.3 

13 1 1000 750 60 0.2 0.0 100.0 0.0 2.7 17.3 

14 2 2000 500 40 0.4 0.0 100.0 0.0 2.7 19.5 

15 3 1000 750 60 0.0 0.0 100.0 0.0 2.8 17.3 

16 1 1000 750 20 1.0 1.3 61.4 1.3 3.0 11.4 

17 1 1000 250 20 0.8 1.4 58.3 0.0 3.1 8.4 

18 1 3000 250 60 0.1 0.0 99.0 0.0 2.8 18.1 

19 1 3000 750 60 1.0 1.0 71.6 0.0 2.3 33.1 

20 3 3000 750 20 0.1 0.0 100.0 0.0 2.5 25.4 

21 3 3000 750 60 0.0 0.0 100.0 0.0 2.4 29.5 

 

En la Figura 3.2 se compara el desempeño de la escoria COB (barras color azul) y 

MIT (barras color verde), donde se puede apreciar que la escoria COB, en la mayor 
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parte de las condiciones ensayadas produce radicales, en cambio la escoria MIT 

sólo en tres condiciones los genera; este fenómeno podría atribuirse a que la 

energía de banda en la escoria COB es menor a la de la escoria MIT, por lo que 

bajo las condiciones experimentales, la escoria COB se ve favorecida. 

 

 

Figura 3.2 a) Producción de ⦁OH Y b) Concentración residual de AS, según el 

diseño experimental con las escorias COB y MIT 
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Por otra parte, si se compara el desempeño de las escorias en función de la 

concentración residual del AS se observa que la escoria MIT, alcanzó 

degradaciones de AS en un intervalo de 8.42 a 33.11%; y al emplear la escoria 

COB en 10 de los 21 experimentos realizados la concentración de AS fue menor a 

0.1 ng/L (límite de detección por HPLC), en otros 6 experimentos se obtuvo una 

remoción que rebasa el 80%, y en el peor resultado obtenido (experimento 17), la 

degradación del AS fue de 58.3%, lo que corrobora la mayor actividad catalítica de 

la escoria COB. 

 

Obsérvese que pese a que en algunos experimentos no se evidencia la 

generación de radicales •OH, sí existe una disminución de la concentración inicial 

de AS (3.4 mmol/L), esto se debe a la formación de otras especies que no fueron 

cuantificadas. En la Figura 3.3 se muestran los cromatogramas del experimento 

15, en el cual ninguna de las escorias produjo radicales, y la escoria COB degradó 

en su totalidad al dosímetro. Dichas especies generadas podrían suponer una ruta 

de degradación del AS donde además del radical •OH intervengan otras especies 

reactivas (Morales et al., 2013), o que la las especies que se encuentran en los 

cromatogramas sean producto de la degradación del 2,3-DHBA y 2,5-DHBA como 

se indica en la Figura 3.4 (Scheck y Frimmel, 1995; Rabaaoui y Allagui, 2012). 
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Figura 3.3 Cromatogramas del experimento 15, a) y b) escoria MIT, y b) y c) 

escorias COB. 

 

 

Figura 3.4 Mecanismo de degradación del ácido salicílico (Rabaaoui y Allagui, 

2012) 
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Los resultados del diseño de experimentos se analizaron con el Software 

Statgraphics Centurion XVI. En los diagramas de Pareto (α = 95%), se observa 

que la casi nula producción de ⦁OH con la escoria MIT no permite identificar las 

variables que tienen un efecto significativo en el proceso, en cambio para la 

escoria COB, el tiempo de reacción es una variable de influencia significativa (nivel 

de confianza = 95%) sobre la producción de •OH (Figura 3.5). 

 

En la degradación del dosímetro, para la escoria MIT, se observa que la dosis de 

H2O2 y el nivel de irradiación influyen la degradación del AS, siendo favorecida 

cuando se utilizan los niveles altos de estas variables. Por otra parte, cuando se 

utiliza la escoria COB, las variables significativas fueron el tiempo y la interacción 

dosis de H2O2-tiempo. 

 

 

Figura 3.5 Diagrama de Pareto para la producción de ⦁OH con la escoria a) MIT y b) COB, y 

la degradación de AS con la escoria c) MIT y d) COB. 

 

En Figura 3.6 se ilustran las tendencias de las variables evaluadas, donde se 

observa que de forma general, que cuando ocurre un incremento el porcentaje de 

degradación de AS, se disminuye la producción de •OH. También se observa que 

las respuestas tanto en la producción de •OH como en la degradación de AS en la 

escoria MIT es menor que la respuesta producida por la escoria COB. 
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Figura 3.6 Diagrama de efectos principales para la producción de ⦁OH y la degradación de 

AS con las escorias MIT y COB. 

 

Así, a pesar de que en la Figura 3.6 no se observa un punto de inflexión que 

indique los puntos máximos o mínimos de las respuestas evaluadas, tanto las 

gráficas de barras, como el diagrama de efectos principales muestran que la 

escoria COB tiene una mayor producción de radicales y degrada en un mayor 

porcentaje al dosímetro; esto concuerda con lo esperado a partir de la 

caracterización de las escorias, donde la energía de brecha (menor en la escoria 

COB respecto a la MIT) y el mayor contenido de Fe en fases mineralógicas más 

fotoactivas en la escoria COB, lo que justifica el uso de esta escoria como 

fotocatalizador para la degradación de diclofenaco sódico en un sistema tipo 

Fenton asitido con luz solar, en la etapa siguiente de la investigación. 
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3.3. Pruebas de degradación de DNa 

 

3.3.1. Cinéticas de degradación de DNa 

 

Los resultados de las pruebas de degradación de DNa con la escoria COB-H2O2 se 

agruparon en cuatro categorías, de forma tal que se pueda comparar el 

desempeño de los sistemas iluminados (Figura 3.7a y 3.7c) y no iluminados 

(Figura 3.7b y 3.7d), y a concentraciones iniciales de 30 y 120 mg/L 

respectivamente. En la Figura 3.7, se muestran las variaciones de las 

concentraciones de DNa en cada grupo mencionado. 

 

 

 

Figura 3.7 Cinéticas de degradación de DNa con los diferentes procesos evaluados: a) y 

b) concentración inicial de DNa= 30 mg/L, c) y d) concentración inicial de DNa= 120 mg/L 

 

En los sistemas no iluminados o en fase obscura, para ninguna de las 

concentraciones estudiadas de DNa, se observó una disminución en la 

concentración mayor al 10 por ciento de la concentración inicial. En cambio, todos 

los sistemas iluminados alcanzan una degradación completa a los 90 min de 
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reacción, con una concentración inicial de DNa = 30 mg/L, sin una diferencia 

significativa entre los diferentes sistemas de oxidación. En cambio, para ese 

mismo tiempo de reacción, cuando se aumenta la concentración inicial a 120 

mg/L, únicamente para el sistema COB-H2O2-Luz, la concentración del DNa se 

reduce por debajo del límite de detección (0.1 mg/L); en comparación con los 

sistemas individuales (luz-COB, luz, luz-H2O2), donde aún después de 150 min de 

reacción, produjeron efluentes con concentraciones residuales de de 8.2, 7.1 y 5.1 

mg/L respectivamente. 

 

El efecto de la concentración inicial de diclofenaco en su degradación, es una 

variable que en los reportes consultados, solo se ha evaluado en el trabajo de 

Venegas (2013), en el resto de los estudios las concentraciones reportadas no 

superan los 50 mg/L, lo cual puede estar relacionado con el interés de enfocar la 

investigación a las concentraciones ambientales del fármaco, o del grupo de 

antiinflamatorios. Las diferencias en los valores de degradación del diclofenaco 

con los sistemas evaluados, pone en evidencia que bajo las condiciones 

ensayadas, la producción de radicales en cantidades suficientes para la 

transformación química del diclofenaco solo se obtuvo con el sistema completo 

(COB-H2O2-Luz) después de 90 min de reacción. El orden de los sistemas 

evaluados, mayor a menor porcentaje de degradación, para una concentración 

inicial de 120 mg/L a 90 min de reacción es el siguiente: COB-H2O2-Luz (99%) > 

H2O2-Luz (93%) > Luz (87) > COB (84), lo anterior pone en evidencia que la 

presencia de dos catalizadores (Luz y COB) incrementaron significativamente la 

degradación del diclofenaco, haciendo más eficiente el proceso.  

 

Los resultados de la degradación del DNa fueron ajustados a un modelo cinético 

de pseudoprimer orden, cuyas constantes de velocidad aparente para C0=30 mg/L 

y C0=120 mg/L están indicadas en la Tabla 3.4. Los resultados de las 

investigaciones de Venegas (2013) y Martínez et al., (2011) también se ajustan 

este modelo.  

 



 

44 
 

La constante de velocidad de degradación de DNa obtenida con el sistema Luz-

COB-H2O2 ([DNa]0 = 30 mg/L 100% degradación a 90min) fue 12% superior al 

sistema reportado por Venegas (2013) ([DNa]0 = 30 mg/L 100% degradación a 

120min), bajo las mismas condiciones experimentales, utilizando un catalizador 

Fe-ZSM5 cuyo contenido de hierro es 98 veces menor (0.368 % m/m) que el de la 

escoria COB (36.02% m/m). La mejora en la velocidad de reacción puede estar 

relacionada con un mejor valor de la energía de activación que presenta las 

escorias COB (2.5 eV) respecto al reportado para el catalizador Fe-ZSM5 (3.9 eV) 

(Venegas, 2013). 

 

Tabla 3.4. Constantes aparentes de velocidad de degradación de DNa calculadas 

para distintos procesos fotoasistidos 

Referencia 

 Kapp (min-1) de cada sistema 

Condiciones Luz Luz-Catalizador Luz-H2O2 Luz-

Catalizador-

H2O2 

Este trabajo COB 
[DNa] = 30 mg/L 
[H2O2] = 180 mg/L  
Fe/H2O2 (w/w) = 1:18 

 = 500W/m2 
pH=7 

0.019 0.017 0.021 0.046 

COB 
[DNa] = 120 mg/L 
[H2O2] = 180 mg/L  
Fe/H2O2 (w/w) = 1:18 

 = 500W/m2 
pH=7 

0.052 0.052 0.049 0.057 

Venegas (2013) Fe-ZSM5 
[DNa] = 30 mg/L 
[H2O2] = 180 mg/L  
Fe/H2O2 (w/w) = 1:18 

 = 500W/m2 
pH=7 

0.024 0.027 0.031 0.041 

Martínez et al., 

(2011) 

[P25]=1.0 g/L 

[DNa] = 8 mg/L 

pH = 6 

lampara Hg 

- 0.0066x10-4 - - 

[P25]=1.0 g/L 

[DNa] = 8 mg/L 

[H2O2] = 5 mM ( mg/L) 
pH = 6 

lampara Hg 

- - - 0.477 x10-4 
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La velocidad de reacción de los sistemas luz-COB, luz y Luz-H2O2 presentan 

constantes con valores cercanos, que al compararse con el sistema Luz-COB-H2O2 

(kapp = 0.046 min-1), éste ultimo las supera en 63, 59 y 54% respectivamente, por 

lo que es evidente la mejora en la velocidad de reacción al utilizar el sistema 

completo. Por otra parte, al comparar las constantes de velocidad Luz-COB-H2O2, 

cuando se varía la concentración inicial de DNa de 30 a 120 mg/L ([DNa]0 = 120 

mg/L 98% degradación a 150 min), se observa que la constante de velocidad 

incrementa 24%, lo que podría suponer que la capacidad de oxidación del sistema 

no está siendo aprovechada en su totalidad. 

 

Adicionalmente, al comparar las constantes del sistema luz-catalizador y luz-

catalizador-H2O2, se observa que los sistemas utilizando la escoria COB como 

catalizador superan a los sistemas que utilizan TiO2 con y sin la adición de H2O2, 

mostrando que un residuo industrial puede competir con un fotocatalizador 

comercial. 

 

3.3.2. Determinación de la eficiencia real del sistema de oxidación de DNa 

 

La Figura 3.8 presenta los resultados de toxicidad o porcentaje de inhibición de la 

luminiscencia de la bacteria Vibrio fischeri para una disolución de DNa de 30 mg/L 

y para los efluentes producidos por los sistemas Luz, Luz-COB, Luz-H2O2, Luz-COB-

H2O2. Se observa, que para los sistemas Luz-COB-H2O2 (LD50 = 9.3) y H2O2-Luz 

(LD50 = 18.3), los efluentes son más tóxicos que la disolución de DNa (30 mg/L) 

(LD50 = 50), mientras que los sistemas en los cuales no hay presencia de H2O2, 

existe una disminución de la toxicidad respecto a la disolución de DNa (30 mg/L). 

 

Oller et al. (2011) indican que en algunos casos la toxicidad de los efluentes 

tratados por POA aumenta a un máximo durante la formación de intermediarios 

tóxicos, cuya toxicidad se modificará respecto a la degradación de estos. Este 

argumento lo comparten Diniz et al., (2015), quienes comentan al respecto del 

incremento en la toxicidad de los productos de la degradación de DNa por fotólisis, 
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que probablemente se necesite mayor tiempo de irradiación para asegurar que los 

productos sean totalmente degradados o transformados a moléculas menos 

tóxicas que las originales. 

 

 

Figura 3.8 Porcentajes de inhibición de la luminiscencia de la bacteria Vibrio 

fischeri 

 

Los resultados de las pruebas de toxicidad, se pueden correlacionar con los datos 

de color (subproductos) y de Carbono Orgánico Total o COT (productos finales o 

grado de mineralización del diclofenaco)  y se indican en la Tabla 3.5. 

 

Tabla 3.5. Características de los efluentes obtenidos después de tratamiento con 

diferentes componentes individuales y combinaciones del sistema Luz-MIT−H2O2 

 

Parámetros DNa 30 mg/L Luz Escoria-Luz H2O2-Luz Escorias-H2O2-Luz 

[DNa] (mg/L) 30.4 0.0 0.0 0.0 0.0 

COT (mg/L) 15.90 15.23 15.78 13.27 6.80 

Mineralización (%) 0.00 4.21 0.75 16.54 57.23 

Color (UPtCo) 0 297 476 344 88 

LD20 (% v/v) 19.8 20.0 20.0 3.8 6.9 

LD50 (% v/v) 50 ND ND 9.3 18.3- 
LD80 (% v/v) ND ND ND 15.2 ND 

ND: No determinado 
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Se observa que cada una de las muestras tratadas al tiempo de la evaluación (90 

min) la concentración de DNa no es detectable, sin embargo, de acuerdo a la 

concentración de COT, aún hay compuestos orgánicos presentes en la muestra, 

de tal forma que se evidencian porcentajes de mineralización desde 0.75% hasta 

57% y de incremento del color (de cero aumenta entre 88 a 476 UPtCo). De 

acuerdo a esto, el sistema más efectivo es el Luz-COB -H2O2-, seguido de los 

sistemas H2O2-Luz, Luz, y Luz-COB Escoria-, los cuales mineralizan 

respectivamente 3.5, 14 y 77 veces menos que el sistema completo.  

 

Respecto al incremento del color, este mismo comportamiento fue observado por 

Pérez-Estrada et al., (2005) en la degradación del DNa por el proceso Foto-

Fenton, y lo atribuyeron a la formación de estructuras carbazólicas, y dímeros, al 

respecto de la formación de estructuras carbazólicas también mencionan la 

formación de mieloperoxidasa (MPO), o activados neutrófilos, asociados con la 

hepatoxicidad del DNa.  
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CAPÍTULO 4 CONCLUSIONES 

 

En este trabajo se determinó la eficiencia del proceso de oxidación avanzada tipo 

Fenton (POA TF) con el sistema escoria metalúrgica−H2O2–luz solar, en términos 

de la constante de velocidad de degradación del diclofenaco y de la toxicidad del 

efluente. A continuación se presentan las conclusiones de cada objetivo específico 

de la investigación. 

 

Se determinó que la escoria COB fue la mejor para ser aplicada en la degradación 

de diclofenaco por el proceso de oxidación avanzada tipo Fenton con el sistema 

escoria−H2O2–luz solar debido a que en la mayoría de los casos presentó una 

mayor producción de radicales ⦁OH, y un porcentaje de degradación de AS 

superior a la MIT. 

 

El tiempo fue la única variable de influencia significativa (α=0.05) de la actividad 

fotocatalítica del sistema escoria metalúrgica−H2O2–luz solar, para la producción 

de radicales ⦁OH para la escoria COB; y para la degradación del dosímetro fue el 

tiempo y la combinación del tiempo-dosis de H2O2, para la misma escoria, en 

contraste para la escoria MIT solo la irradiación fue significativa en la degradación 

del dosímetro. 

 

Con base en la constante de velocidad de degradación del diclofenaco, el sistema 

escoria−H2O2–luz tiene un mejor desempeño que cada uno de los componentes 

individuales del sistema y las combinaciones de dos componentes. 

 

De acuerdo a la comparación de los valores de toxicidad de los efluentes 

evaluados, sólo los sistemas luz y luz-escoria produjeron efluentes con una 

toxicidad menor a la del influente. 
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ANEXO A MÉTODO IODOMÉTRICO 
 

En medio ácido, la reacción de oxidación del yoduro a yodo es catalizada por la presencia 

de molibdato de amonio. 

 

Los pasos intermedios son:  

 

2𝐼− → 𝐼2 + 2𝑒− 

𝐻2𝑂2 + 2𝐻+ + 2𝑒− → 2𝐻2𝑂 

 

La reacción completa es: 

 

2𝐾𝐼 + 𝐻2𝑂2 + 𝐻2𝑆𝑂4 → 𝐼2 + 𝐾2𝑆𝑂4 + 2𝐻2𝑂 

 

La reacción de yodo con los iones tiosulfato es: 

𝐼2 + 2𝑆2𝑂3
2− → 𝑆4𝑂6

2− + 2𝐼− 

 

El yodo se forma a partir de una disolución de tiosulfato de sodio, en presencia de tiodeno o de una 

solución de almidón como indicador. Para la determinación, hay que titular con la disolución de 

tiosulfato hasta que el color castaño de la mezcla contenida en el matraz cambie a color amarillo 

pàlido. En ese momento hay que adicionar el indicador de almidón; la mezcla tomará una coloración 

azul intenso y se continúa titulando hasta que el color azul desaparezca. 

 

La concentración de peróxido se calcula de acuerdo a la siguiente fórmula: 

 

[𝐻2𝑂2] (
𝑚𝑔

𝐿
) =

𝐴 ∗ 𝐵 ∗ 𝐶

𝐷
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Donde: 

A =  Volumen de la solución titulante de Na2S2O2 en Litros 

B =  Normalidad de la solución titulante de Na2S2O2 (0.1 mol/L) 

C =  Peso molecular del H2O2 (34 g/mol) 

D =  Volumen total de muestra, en Litros 

 

Para lo cual, debe efectuarse el siguiente procedimiento por quintuplicado: 

 

1. Pesar 0.1625 g de KI y 0.1 g de (NH4)6Mo7O24 

2. Hacer una disolución con 0.5 mL de la solución a valorar y aforando a 250 mL 

3. Agregar 50 mL de agua destilada en un matraz Erlenmeyer 

4. Adicionar en el matraz 0.1 mL de H2SO4 para acidificar el medio 

5. En el matraz, disolver el KI y posteriormente el (NH4)6Mo7O24 

6. Adicionar a cada matraz 20 mL de la disolución de H2O2 preparada en el paso 2 

7. Montar una bureta con disolución de Na2S2O2 0.1 N para titular 

8. Agregar 0.5 mL de almidón como indicador 

9. Registrar el volumen inicial indicado en la bureta 

10. Detener la titulación hasta que el color verde oscuro desaparezca 

11. Registrar el volumen final indicado en la bureta 
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ANEXO B PROTOCOLO PARA DETERMINAR LA TOXICIDAD DE UNA 

MUESTRA EVALUADA CON LA BACTERIA Vibrio fischeri CON EL EQUIPO 

LUMIStox DE HACH, SEGÚN LA NORMA ISO 11348 

 

Reactivos 

 

Marca Número de 

catálogo 

Descripción Capacidad del 

envase 

Cantidad 

requerida para 

5 ensayos 

HACH LCK491 Bacteria Vibrio fischeri  12 viales 1 vial  

HACH LCX047 Solución de reactivación  50 mL 1 mL 

HACH LCX048 Solución de tres sales  1000 mL 62.5 

HACH LCK481 Solución salina de NaCl 

0.2% 

250 mL 115 mL 

HACH LCX058 NaCl sólido 25 g En función de 

la muestra 

 

Disolución NaOH para ajuste de pH 

Disolución H2SO4 para ajuste de pH 

 

Material 

 

Marca Número de 

catálogo 

Descripción Capacidad 

del envase 

Cantidad 

requerida 

para 5 

ensayos 

HACH LZP187 Cubetas 630 150 

HACH LZP065 Vial de reacción 5 2 

eppendorf 02247035 Pipeta volumen variable 

(500-2500 L) 

1 1 
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eppendorf 022492071 Puntas (500-2500 L) 500 52 

Hamilton 55019-17 Pipeta volumen fijo (500 

L) 

1 1 

Hamilton 68010-20 Puntas (1000 L) 1000 2 

Hamilton 55019-13 Pipeta volumen fijo (250 

L) 

1 1 

Hamilton 68009-20 Puntas (300 L) 1000 1 

Procedimiento 

 

1. Acondicionar la muestra a pH 6-8 y conductividad 35 mS/cm; para ajustar el 

pH se utilizan disoluciones de NaOH y/o H2SO4, y para el ajuste de la 

conductividad se utiliza NaCl (LCX058)  

2. Conectar la incubadora y la computadora, es importante tomar en cuenta que 

no se debe mover el equipo mientras contenga el disquete de 3 ½, y 

encenderlos 

3. Realizar la vinculación del equipo con la computadora (omitir este paso si la 

computadora no se ha desconectado) 

4. Hidratar la bacteria liofilizada, siguiendo la siguiente secuencia: 

a. Se extrae un vial de bacteria LCK491 del congelador (-18°C). Para el 

transporte del vial, se sugiere colocarlo dentro de un vaso de precipitado 

3050 mL, de forma tal que el calor corporal no aumente la temperatura del 

vial. 

b. Se adiciona 1 ml de la solución de reactivación (LCX047), medida con la 

pipeta de volumen variable (02247035), utilizando una punta nueva 

(022492071); y se agita cuidadosamente. 

c. Se deja en refrigeración por 15 minutos, y la bacteria es viable sólo por 4 

horas a partir de este momento 

5. En la incubadora previamente estabilizada a la temperatura de 15ºC se deben 

poner 30 cubetas (LZP187) para una corrida completa (Filas A, B, C columnas 

numeradas del 1 al 10). 
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  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 

A A1 A2 A3 A4 A5 A6 A7 A8 A9 A10 

B B1 B2 B3 B4 B5 B6 B7 B8 B9 B10 

C C1 C2 C3 C4 C5 C6 C7 C8 C9 C10 

 

6. En las cubetas del A1 al A8 colocar 1.5 mL y en la cubeta A9 colocar 1 mL de 

la solución de NaCl al 2% (LCK481), medidas con la pipeta de volumen 

variable (02247035), utilizando una punta nueva (022492071), esta punta se 

utilizará nuevamente para adicionar la solución de NaCl al 2% (LCK481) en 

pasos posteriores, por lo cual debe identificarse como “PLCK481A” y 

guardarse. 

 

  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 

NaCl 1.5 1.5 1.5 1.5 1.5 1.5 1.5 1.5 1 0 

 

7. Colocar en las cubetas A10, A9 y A8, 1.5, 2 y 1.5 mL de muestra 

respectivamente. medidas con la pipeta de volumen variable (02247035), 

utilizando una punta nueva (022492071), esta punta se utilizará nuevamente 

en pasos posteriores, por lo cual debe identificarse como “10” y guardarse. 

8. Tomar 1.5 de la cubeta 9 y adicionarla en la cubeta 7, medidas con la pipeta 

de volumen variable (02247035), utilizando una punta nueva (022492071), 

esta punta se utilizará nuevamente en pasos posteriores, por lo cual debe 

identificarse como “9” y guardarse. 

9. El paso 8 se repite con el contenido de cada una de las cubetas, hasta la 

adición de 1.5 mL de A4 en la cubeta A2. Para cada movimiento, se debe 

utilizar una punta nueva (022492071), estas puntas se utilizarán nuevamente 

en pasos posteriores, por lo cual debe identificarse de acuerdo al número de 

cubeta destino como “PA2, PA3,… PA7”, y guardarse; cuando se transfiere la 

muestra, se debe agitar con la pipeta el contenido de la cubeta, haciendo 

succión y devolviendo el líquido a la misma cubeta.  
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  1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 

Muestra  
0 1.5 

A4 

1.5 

A5 

1.5 

A6 

1.5 

A7 

1.5 

A8 

1.5 

A9 

1.5  2 1.5 

 

10. Adicionar 500 L de la solución de NaCl al 2% (LCK481) a cada uno de los 

viales de las filas B y C, utilizando la pipeta de volumen fijo “55019-17”, y una 

punta “68010-20”; esta punta se utilizará nuevamente para adicionar la 

solución de NaCl al 2% (LCK481) en pasos posteriores, por lo cual debe 

identificarse como “PLCK481B” y guardarse. 

11. Preparar la suspensión de la bacteria en el vial de reacción (LZP065), agregar 

12.5 mL de solución de dilución (LCX 048), y 250µL de la bacteria hidratada 

(que siempre deberá estar en refrigeración a 4°C), con la pipeta de volumen 

fijo (55019-13) y una punta (68009-20); esta punta se utilizará nuevamente 

para adicionar la bacteria hidratada en pasos posteriores, por lo cual debe 

identificarse como “PBH” y guardarse. Tapar y agitar vigorosamente el vial de 

reacción evitando transferencia de calor del medio a la solución, el vial de 

reacción se coloca en la incubadora y dejar reposar por 15 minutos. 

12. Adicionar 500 L de la suspensión de bacteria preparada en el paso 11 a cada 

uno de las cubetass de las filas B y C, utilizando la pipeta de volumen fijo 

“55019-17”, y una punta “68010-20”; esta punta se utilizará nuevamente en 

pasos posteriores, por lo cual debe identificarse como “PSB” y guardarse. 

13. Seleccionar “star” en el software, se pedirá que se seleccione Lsoft en el 

equipo y la corrección de color, una vez indicado esto en el equipo, aparece 

en la pantalla de la computadora inicio de mediciones y la cuenta del tiempo. 

14. Colocar en el equipo de medición el vial B1y presionar “measure”. En la 

pantalla de la computadora se indicará que viales introducir al equipo, 

siguiendo la secuencia B1, C1, B2, C2, (…), B10, y C10. 

15. Una vez tomada la lectura de la cubeta B1, mientras se lee la cubeta C1, 

tomar 500 L de la cubeta A1, con la punta “PA1” y transferirla a la cubeta B1. 

Una vez leída la cubeta C1, mientras se lee la cubeta B2, tomar 500 L de la 
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cubeta A1, con la punta “PA1” y transferirla a la cubeta C1. Repetir el 

procedimiento hasta C10; por cada una de las columnas debe utilizarse la 

punta “PA” correspondiente al número de columna. 

16. Después de 5, 15 y 30 minutos de haber leído la cubeta B1, el equipo 

solicitará una nueva lectura de las cubetas iniciando con B1, y continuando 

con la secuencia previamente indicada; colóquese las cubetas en el equipo de 

medición según se indique en pantalla.  

17. Al terminar las mediciones, se detiene el software y el equipo. Se puede cerrar 

la pantalla. Para obtener los datos, abrir la carpeta de archivos guardados, 

seleccionar el archivo que se desea revisar. Seleccionar Calcular EC y se 

despliegan los datos, si se desea obtener el gráfico de toxicidad, seleccionar 

chard. 

 

Obsérvese que en el vial de reacción (LZP065) al adicionar la bacteria se obtiene 

un volumen de 12.75 mL, y para evaluar una muestra se requieren sólo 10 mL, por 

lo que para la segunda muestra a evaluar, en este mismo vial se colocarán los 

12.5 mL de la solución de dilución (LCX 048), y 250µL de la bacteria hidratada, y 

se continuará según el procedimiento descrito, salvo esta indicación. En la tercera 

muestra, en el vial de reacción se habrán acumulado 5.5 mL, por lo que no será 

posible adicionar el volumen en el mismo vial, se utilizará un nuevo vial para 

preparar la suspensión de la bacteria (paso 8); en esta medición deberá 

consumirse primero la bacteria que está en el vial que contiene 5.5 mL, y después 

la bacteria del vial que contiene 12.75 mL. En la cuarta muestra, se consumirán 

primero los 8.25 mL sobrantes del segundo vial, y se completarán con 1.75 mL de 

un nuevo vial de reacción recién preparado. Para la quinta muestra no será 

necesario preparar la suspensión de la bacteria, porque hay acumulados en el vial 

11 mL suficientes para evaluar esta muestra. 

 

Cuando sea un nuevo lote de bacterias, para verificar la viabilidad de la bacteria, 

puede realizarse un ensayo evaluando la toxicidad de una solución de dicromato 



 

67 
 

de potasio de concentración conocida, y comparar los valores de toxicidad con los 

reportados en literatura. 

 

Vinculación de la computadora y el equipo 

 

1. Buscar en la computadora Administrador de equipos 

2. Click en administrador de dispositivos 

3. Click en puertos (COM y LAN) 

4. Buscar el puerto en el que está conectado con radioshark USB to serial cable 

(COM #) y anotar el número de puerto 

5. Abrir el software Lumsisoft, en el menu file, seleccionar Set up, serial interface. 

6. Seleccionar el número de puerto al que está conectado 

7. Debe aparecer en la pantalla derecha a izquierda de arriba abajo 8, 1, 9600, 

nada y nada y presionar Save. 

8. Dentro del software seleccionar Options, interface protocol, conectar 

9. El equipo ya encendido se le busca vincular con el software seleccionado en el 

menú del equipo la opción Lsoft (al final del menú) (aparecerá ref. de control 

es un autoajuste que realiza el fotómetro internamente) 

10. Solicitará la opción de corrección de color (dependiendo de la muestra se 

coloca: si, o no) 

11. Aparecerá la pantalla de vinculación en la computadora, en la que se indicarán 

los valores a los que se está ajustando el equipo (en unidades relativas de luz) 

(la izquierda es sin corrección y las derechas es con corrección) (son valores 

relativos). Esta pantalla no se debe cerrar para asegurar que el equipo 

funciona adecuadamente. 

12. En el software seleccionar “nueva medición” 

13. Contestar el cuestionario 

a. Usuario 

b. Nombre de la muestra 

c. Cuántas muestras 

d. Cuántos bloques 
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e. Corrección de color 

f. Muestra estándar 

g. Tiempos de las pruebas 1=15 min, 2=15 min, 3=30 min, seleccionar next 

14. En la nueva pantalla 

a. Nombre de la muestra 

b. Cuántas diluciones se van a realizar (9 muestras, el equipo mide 9 muestras y 

1 blanco) 

c. Seleccionar DIN 

d. Si es una muestra siempre se selecciona como un 100%, ya que no se conoce 

la concentración, solo en caso de un estándar de concentración conocida se 

colocaría dicha concentración en mg/L. 

15. Seleccionar Star 

16. En el software pedirá que se seleccione Lsoft en el equipo y la corrección de 

color 

17. Aparece de inmediato la pantalla de inicio de mediciones y cuenta el tiempo. 
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Resumen 

 

En este trabajo se presenta la degradación de diclofenaco por el proceso foto-Fenton utilizando 

una escoria metalúrgica como foto-catalizador heterogéneo a pH cercano a la neutralidad. En la 

primera etapa se determinaron las características fisicoquímicas y ópticas de una escoria de cobre. 

Posteriormente, se evaluó la degradación de diclofenaco de sodiomonitoreando la concentración 

delfármaco por HPLC, y midiendo el carbono orgánico total y la inhibición de la luminiscencia de la 

bacteria Vibrio fisheri, como un indicador de la toxicidad del agua tratada. Los resultados cinéticos 

de la oxidación de diclofenaco, indican que con el sistema escoria−H2O2–luz solar la degradación 

completa se obtiene a los 90 min,con una mineralización de 40%. La toxicidad de los efluentes 

producidos con luz-H2O2 y escoria-luz-H2O2 fue menor a la del influente. 

Palabras clave: Foto-Fenton; escorias metalúrgicas; diclofenaco 

 

 

 



 

1. Introducción 

El diclofenaco (ácido 2-{2-[(2,6-diclorofenil)amino]fenil}acético) es un compuesto ácido miembro 

de la familia de los antiinflamatorios no esteroideos del que se han detectado concentraciones de 

0.205 a 5.45 μg/L en los efluentes de las plantas de tratamiento de agua residual (1);y en cuerpos 

receptores las concentraciones alcanzanhasta 4.82 μg/L (2). Este último valor es cercano a la dosis 

para generar alteraciones histopatólogicas en organismos como el pez Oncorhynchusmykiss(3). 

Con la reacción de Fentonse ha logrado oxidar en su totalidad al diclofenaco, además de alcanzar 

altos porcentajes de mineralización (4).En este proceso se ha implementado el uso de 

catalizadores de óxidos de hierro (másicos o soportados en materiales porosos) (reacción tipo 

Fenton heterogéneo)con los que se puede operar a pH neutro y se evita la pérdida del catalizador 

(5). Como fuentes de hierro, en sistemas heterogéneos se han utilizado minerales como la fayalita 

(6), esta fase mineralógica se encuentra presente también en las escorias de la industria 

metalúrgica, cuya utilización como catalizador tipo Fenton, apunta a beneficios ambientales tanto 

en la degradación de compuestos emergentes, como en la valoración de residuos industriales. 

2. Sección experimental 

2.1. Caracterización fisicoquímica y óptica de las escorias de la industria del cobre 

Se utilizó como catalizador una muestra de la escoria de Cobre (COB), generada en un alto horno de 

una empresa del estado de Sonora, en México. La morfología de la muestra fue observada 

mediante microscopía electrónica de barrido (MEB) con un microscopio JEOL JSM7600F. El área 

superficial fue determinada mediante la técnica de adsorción física de N2 en un equipo Bel-Sorp 

mini II, Bel Japan Inc. El contenido de óxidos fue medido por fluorescencia de RX en un equipo 

Siemens SRS 3000. La energía de brecha de la escoria COB fue calculada mediante el método Tauc a 

partir del espectro de absorbancia UV-VIS obtenido en un espectrofotómetro UV-VIS-NIR Cary 500 

scan, Varian.El contenido de hierro fue determinado por absorción atómica con un 

espectrofómetroSpectra AA (Varian), modelo 220 FS, previa digestión ácida. 

2.2. Cinéticas de degradación de diclofenaco de sodio (DNa) 

Se evaluaron cuatro sistemas de oxidación: Luz, Luz-Catalizador, Luz-H2O2, Luz-Catalizador-H2O2.En 

estas pruebas se midió la concentración de diclofenaco de sodio (DNa) por HPLC a 0, 20, 40, 60, 

90, 120 y 150 min, con una concentración inicial de 30 mg/L de DNa, dosis de H2O2 de 180 mg/L, 



 

relación másica Fe/H2O2 de 1:18 e intensidad de luz de 500 W/m2, dentro de una cámara de luz 

solar artificial SUNTEST CPS+ ATLAS.El valor de pH al inicio de la reacción fuede 8.3. 

2.3. Evaluación de la Toxicidad y Carbono Orgánico Total (COT) 

Con base en los resultados obtenidos en las cinéticas de degradación, se seleccionóel tiempo de 

reacción en el cual la concentración medida de DNa por HPLC no fuera detectable (90 min). Para 

este tiempo se midió la concentración de COTy el nivel de toxicidad, evaluada con la bacteria 

Vibrio fisheri mediante el procedimiento ISO 11348-3:1998,en el equipo LUMIStox 300 y la 

incubadora LUMIStherm de la marca Hach. 

3. Resultados y discusión 

3.1. Caracterización fisicoquímica y óptica de las escorias de la industria del cobre 

El contenido de Fe en la escoria COBmedido por absorción atómica fue de36.02 % m/m este valor 

es similar al reportado para este mismo material por Huanosta(7), así como también se ha 

reportado que el Fe se encuentra presente en las fases cristalinas de fayalita (Fe2SiO4) y 

magnesioferrita (MgFe2O4).  

En la Figura 1a se presenta la isoterma de adsorción física de nitrógeno de la escoria COB, la cual 

presenta una isoterma tipo II sin histéresis, de acuerdo a la clasificación IUPAC (8). El área 

superficial calculada con la ecuación de BET fuede 0.81 ± 0.05 m2/g (n=2) debido a que no existe 

una contribución significativa de los microporos.Por otra parte,la meseta observada entre 

0.1<P/P0<0.8  sugiere la presencia de mesoporos y el drástico cambio de pendiente en presiones 

relativas cercanas a 1, corresponde posiblemente a los macroporos formados interpartículas. Éstas 

dos últimas contribuciones se evaluaron aplicando el modelo de Barrer, Joiyner y Halenda (BJH), la 

distribución obtenida se presenta en la Figura 1b). El comportamiento de la distribución muestra 

que existen poros de diversos tamaños sin tendencia alguna. Lo anterior se corroboró mediante 

las micrografías obtenidas por microscopía electrónica de barrido (MEB).En las micrografías 2a y 

2b se muestra una partícula rugosa, ya que en la superficie externa de las partículas se formaron 

canales con trazos paralelos posiblemente debido a la molienda. Sin embargo, también se observa 

que existen zonas lisas que no fueron afectadas (Fig. 2d). También observamos que existen 

partículas de tamaños inferiores responsables de favorecer la formación de macroporos por el 

contacto interpartícula. 



 

De acuerdo con los resultados de Fluorescencia de Rayos X (FRX) (no presentados), la escoria de 

cobre contiene al menos dos materiales semiconductores (54.9% Fe2O3, 0.3% TiO2). La energía de 

brecha medida de la escoria COBfue de 2.50 eV, valor cercano a la hematita (2.2 eV) e inferior al 

dato publicado para la titania (3.2 eV) (9). 
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Figura 1.a) Isoterma de adsorción física de N2 en la escoria COB. b) Distribución de poros aplicando 

el modelo BJH 

  

Figura 2.Micrografías tomadas con detector LABE por MEB con electrones retrodispersados. 

a)partícula de escoria COB tomada con acercamiento 5000X y b) tomada a 2500X 

3.2. Cinéticas de degradación de DNa 

Los resultados de las cinéticas dedegradación delDNa, se ajustaron a un modelo cinético de 

pseudoprimer orden, cuyas constantes aparentes (Kapp) resultantes están indicadas en la Tabla 

canales 

a) b) 

a) b) liso 



 

1.Lavelocidad de degradación del sistema Luz-Catalizador-H2O2fue39% superior al sistema 

reportado por Venegas (10)utilizando como nanocatalizadorFe-ZSM5 con contenido de hierro 98 

veces menor (0.368 % m/m) y las mismas condiciones experimentales.Esto sugiere que no todo el 

hierro contenido en la escoria COB está disponible para la reacción de descomposición del H2O2. La 

velocidad de reacción de los sistemas luz y luz-catalizador fueron iguales,sin embargo,la 

incorporación del peróxido incrementa la velocidad en 10%, lo anterior indica que es necesaria la 

presencia de ambos agentes (COB + H2O2) para la producción de radicales oxidantes y que el 

incremento del 10% se debió al proceso de Foto-Fenton. 

Tabla 1. Constantes cinéticas de degradación de DNa 

Kapp* (min-1) 

Luz Luz-Catalizador Luz-H2O2 Luz-Catalizador-H2O2 

0.052 0.052 0.049 0.057 

*Calculada para [DNa]inicial=30mg/L 

3.3. Evaluación de la Toxicidad y del COT 

La cuantificación de la toxicidad se realizó paralos sistemas antes indicados y una disolución de 30 

mg/L de DNa (blanco), las cuales están indicadas en la Tabla 2. También se midió la concentración 

final de DNay COT. 

Tabla 2. Resultados de la evaluación de toxicidad después del tratamiento 

 

En las cuatro muestras tratadas a 90 min, el DNa está totalmente oxidado, sin embargo, de 

acuerdo a la concentración de COT, aún hay compuestos carbonosos presentes en esas muestras, 

con porcentajes de mineralización desde 0.75hasta 57.23%. De acuerdo a esto, el sistema más 

efectivo es el de Escoria-H2O2-Luz (57.23 %), seguido de los sistemas H2O2-Luz (16.54%), Luz 

(4.21%), y Escoria-Luz (0.75%), los cuales degradaron 3.5, 14 y 77 veces menos que el sistema 

completo respectivamente. 

Parámetros Blanco Luz Luz-Escoria Luz-H2O2 Luz-Escorias-H2O2 
COT (mg/L) 15.90 15.23 15.78 13.27 6.80 
LD20 (% v/v) 19.8 20.0 20.0 1.2 5.2 



 

Por otra parte, al evaluar la toxicidad de las muestras tratadas, se observa que para los sistemas 

Escorias-H2O2-Luz y H2O2-Luz, las concentraciones que disminuyeron la luminiscencia de la 

bacteria, son menores a las determinadas para la disolución de DNa (30 mg/L), mientras que los 

sistemas en los cuales no se adicionó H2O2, no existió una disminución de la toxicidad respecto al 

blanco, lo cual puede atribuirse a las distintas rutas de degradación del DNa, en relación a la 

presencia del OH. 

4. Conclusiones 

Los resultados de la oxidación de DNa, indican que con el sistema escoria−H2O2–luz solar la 

degradación completa se puede alcanzar a los 90 min de reacción, con una mineralización de 40%. 

La toxicidad de los efluentes producidos con luz-H2O2 y escoria-luz-H2O2 fue significativamente 

menor a la del influente. 
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ABSTRACT 
The aim of this study was to evaluate a metallurgical waste as a Fenton-type photocatalyst. Two slags (one 
copper COB and one steel MIT) were preselected from a batch of six slags produced by metallurgical 
companies generating the highest production percentage of these wastes in Mexico [1, 2]. The textural and 
optical characteristics were evaluated for both slags. Furthermore, the photocatalytic activity was evaluated 

with hydroxyl radical (⦁OH) production tests using salicylic acid dosimetry in accordance with an experimental 
design type factorial. The results of X-ray fluorescence (XRF) showed that both slags contain at least two 
semiconductor or catalytic materials (Fe2O3, TiO2). The values of energy gap determined were 2.50 and 2. 
85 eV for COB and MIT respectively, near to the reported value for hematite (2.2 eV) and lower than reported 
value for titania (3.2 eV). COB exhibited higher photocatalytic activity than MIT; in most experiments (95%) 

since COB produced more (⦁OH) radicals than MIT. In approximately 50% of the trials carried out with COB, 
total degradation of dosimeter was observed in opposite only 33.11 % degradation of salicylic acid was 
obtained using MIT in its best conditions. The difference in the photocatalytic activity is attributed to COB has a 
higher Fe2O3 content and thus an energy gap value lower than MIT. The results suggest that COB and MIT 
possess suitable characteristics for their use as Fenton-type photocatalysts with potential application in 
Advanced Oxidation Processes assisted by sunlight near-neutral pH. 
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Resumen  
El objetivo de este trabajo fue evaluar el uso de un residuo de la industria metalúrgica para su 
aprovechamiento como fotocatalizador tipo Fenton. De un total de seis escorias, producidas por 
empresas metalúrgicas que generan el mayor porcentaje de estos desechos en el país, se pre-
seleccionaron dos con base en el contenido de elementos mayores que la literatura menciona como 
fotocatalizadores. Para ambos materiales se evaluaron sus características texturales, ópticas y su 
actividad fotocatalítica medida como la producción de radicales OH, utilizando el ácido salicílico como 
dosímetro, en pruebas realizadas con base en un diseño de experimentos. 
 
Los resultados de caracterización y actividad fotocatalítica mostraron que la escoria de la industria del 
cobre (COB), en la mayoría de los experimentos, produjo 95% más de radicales OH que la escoria de la 
industria del acero (MIT), y en 10 experimentos degradó en su totalidad al dosímetro, en cambio la 
escoria de la industria del acero (MIT), en su mejor escenario, sólo alcanza degradación de 33.11%. 
 
Introducción 
Las escorias metalúrgicas son una combinación de óxidos, de fundentes, de carga metálica, de ceniza y 
de revestimiento del horno (SEMARNAT-CANACERO, 2004). Mercado et al. en 2013 [1] reportó el 
contenido de óxidos de seis escorias provenientes de distintos estados de la República Mexicana y de 
diferentes procesos de generación. Estas escorias provienen de cuatro de las principales empresas 
metalúrgicas en el país, las cuales en conjunto generan más del 80% de la producción nacional total. En 
ese estudio destacan dos escorias por su alto contenido de óxidos de hierro, además de la presencia de 
TiO2 denominadas MIT (41.7 % Fe2O3) y COB (54.9 % Fe2O3), por lo que podrían ser un material 
susceptible de ser utilizado como catalizador en la reacción de Fenton, la cual es ampliamente utilizada 
para la degradación de contaminantes presentes en agua [2]. 
 
La reacción de Fenton es un proceso de oxidación avanzada (POA), en el que se descompone 
catalíticamente el peróxido de hidrógeno en presencia de especies de hierro, para la generación de 
radicales, principalmente hidroxilo (•OH). La reacción puede realizarse en fase homogénea (proceso de 
Fenton clásico) o heterógenea (proceso tipo Fenton), según se encuentre el hierro disuelto o soportado 
en materiales porosos. La ventaja de tener el Fe en un sólido evita la pérdida del catalizador y la 
generación de lodos ácidos [3, 4]. 
 
Para determinar si las escorias MIT y COB son susceptibles de ser utilizadas como catalizador en la 
reacción de Foto-Fenton, es necesario determinar sus características físicas, ópticas y determinar su 
actividad fotocatalítica. 
 
Una manera de evaluar la producción de radicales •OH generados es la dosimetría con ácido salicílico 
(AS), la cual se basa en el principio de hidroxilación aromática del AS [5]. De tal manera que la 
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concentración de subproductos hidroxilados es directamente proporcional a la producción de radicales 
•OH. 
 
Metodología 
A una muestra de escorias MIT y COB, previamente molidas, tamizadas a tamaño < 37 �m, se les 
determinaron sus propiedades texturales, la energía de brecha y su morfología; a fin de obtener 
información para poder estimar su potencial como fotocatalizador en la reacción tipo Fenton asistida con 
luz solar. En la Tabla 1 se indican las técnicas analíticas utilizadas en la caracterización. 
 
Tabla 1. Técnicas analíticas utilizadas para la caracterización fisicoquímica y óptica de las escorias 
metalúrgicas. 
Características Técnica analítica Equipo 
Morfología  Electrones retrodispersados Microscopio Electrónico de Barrido (MEB). 

JEOL JSM7600F 
Propiedades texturales Adsorción física de N2 Bel-Sorp mini II, Bel Japan Inc.  
Energía de brecha Espectroscopia de UV/Vis 

con reflectancia difusa 
Espectrofotómetro UV-VIS-NIR Cary 500 
scan, Varian. En un intervalo de 200 a 2500 
nm.  

Contenido de óxidos Fluorescencia de Rayos X Siemens SRS 3000 
 
La actividad fotocatalítica de las dos escorias en estudio fue evaluada a través de ensayos de producción 
de radicales •OH y la degradación del AS (utilizado como dosímetro), siguiendo un diseño experimental 
de tipo factorial con cuatro factores o variables y cinco repeticiones para el experimento en el que las 
variables presentaron el valor medio (cero en valor codificado), en la Tabla 2 se indican los valores de 
los niveles bajo, central y alto. 
 

Tabla 2. Valores codificados (-1, 0, 1) y reales de las variables experimentales 
Factor 
 

Nivel 
-1 0 1 

Dosis de escoria (mg/L) 1 2 3 
Dosis de H2O2 (mg/L) 1000 2000 3000 
Irradiación (W/m2) 250 500 750 
Tiempo (min) 20 40 60 

 
Las pruebas se realizaron en matraces Erlenmeyer de 250 mL (500 mg/L de AS) colocados 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 [6]. Los matraces se agitaron durante 
los experimentos a 250 rpm y la temperatura promedio en todos ellos fue de 35°C. Los derivados 
hidroxilados del AS se cuantificaron por cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) en 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. La fase móvil para eluir estos compuestos fue 
MeOH:CH3CN:Ac. Fosfórico (0.1%) con relación 10:8:82, con un volumen de inyección de 30�L y una 
velocidad de flujo programada. 
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Resultados 
En la Figura 1a se presenta la isoterma de adsorción física de nitrógeno de la escoria COB, la cual 
presenta una isoterma tipo II sin histéresis, de acuerdo a la clasificación IUPAC. En esta isoterma se 
observa la formación de multicapas adsorbidas a altas presiones relativas [7].  
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Figura 1.- a) Isoterma de adsorción física de N2 en la escoria COB. b) Distribución de poros aplicando el modelo BJH 
 
El área superficial calculada con la ecuación de BET es baja (Tabla 3) debido a que no existe una 
contribución significativa de los microporos, por el contrario se observa una meseta entre 0.1<P/P0<0.8 
lo que sugiere una importante presencia de mesoporos y el drástico cambio de pendiente en presiones 
relativas cercanas a 1 corresponde posiblemente a los macroporos formados interpartículas. Éstas dos 
últimas contribuciones se evaluaron aplicando el modelo de Barrer, Joiyner y Halenda (BJH), la 
distribución obtenida se presenta en la Figura 1b). El comportamiento de la distribución muestra que 
existen poros de diversos tamaños sin tendencia alguna por lo que el tamaño promedio de poro calculado 
es relativamente grande (30.713 nm). Lo anterior se corroboró mediante las micrografías obtenidas por 
microscopía electrónica de barrido (MEB).  
 
Tabla 3. Características texturales de las escorias COB y MIT 
Parámetro COB MIT 
Área superficial (m2/g) (n=2) 0.805 ± 0.046 0.341 ±0.077 
Volumen de poro (cm3/g) (n=2) 0.006 ± 0.000 0.011 ±0.001 
Diámetro de poro (nm) (n=2) 30.713 ± 1.248 144.12 ± 46.867 
Coeficiente de correlación (n=2) 0.999 ± 0.000 0.991±0.000 
 
De acuerdo con los resultados de Fluorescencia de Rayos X (FRX) (Tabla 4), las escorias contienen 
contiene al menos dos materiales semiconductores (Fe2O3, TiO2), siendo la de cobre la más rica en 
Fe2O3. La energía de brecha de las escorias fue de 2.85 y 2.50 eV para MIT y COB respectivamente, 
valores cercanos a la hematita (2.2 eV) e inferiores al dato publicado para la titania (3.2 eV). 
 
Tabla 4. Contenido de óxidos en la escoria de cobre determinados por FRX 
óxidos % Fe2O3 % CaO % MgO % Al2O3 % SiO2 % TiO2 % Na2O 
MIT 41.7 ±0.6 22.4 ±0.0 10.5 ±0.3 7.9 ±0.3 13.3 ±0.7 1.0 ±0.1 0.0 ± 0.0 
COB 54.9 ± 1.4 0.5 ± 0.0 0.4 ± 0.0 4.7 ± 0.2 24.3 ± 3.0 0.3 ± 0.0 0.9 ± 0.0 
 
 

a) b) 
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En las micrografías 2a y 2c se muestran partículas de las escorias MIT Y COB, con rugosidades distintas, 
los poros en la escoria MIT, la molienda parece haber fracturado la partícula, generando poros grandes 
sin geometría aparente, en cambio en la escoria COB se simulan canales con trazos paralelos. Sin 
embargo, en ambos casos también se observa que existen zonas lisas que no fueron afectadas (Fig. 2b y 
2d). También observamos que existen partículas de tamaños inferiores responsables de favorecer la 
formación de macroporos por el contacto interpartícula. 
 
 

 
a) MIT 

 
b) MIT 

 
c) COB 

 
d) COB 

Figura 2. Micrografías tomadas con detector LABE por MEB con electrones retrodispersados. a) y c) partículas de escoria 
tomadas con acercamiento 5000X y b) y d) tomadas a 2500X 
 
En la Figura 3 se presentan los resultados de la producción de radicales OH para cada experimento 
realizado, comparando el desempeño de la escoria COB y MIT; en esta Figura se observa que la escoria 
MIT, sólo produce radicales en tres experimentos (números 12, 16 y 18), y los experimentos 12 y 18 no 
superan el 5% de producción de radicales alcanzados por la escoria COB., y en el experimento 16 
produce 20% más radicales que la mejor condición de la escoria COB. Por otra parte, si se compara en la 
Figura 3 el desempeño de las escorias en función de la degradación de la molécula modelo (AS), la 
escoria COB, alcanza la degradación completa bajo las condiciones de 10 de los 21 experimentos, y en el 
experimento 17, la degradación del AS es de 58.3%. Por su parte, la escoria MIT alcanza degradaciones 
de AS en un rango de 33.11 a 8.42%. Con base en esos resultados, se seleccionó la escoria COB como el 
mejor fotocatalizador tipo Fenton a utilizar para la degradación de contaminantes presentes en agua. 
 

canales 

liso 

liso 

canales 
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a)  Producción de radicales OH b)  Degradación de Ácido salicílico 

Figura 3. Resultados del diseño de experimentos para a) la producción de radicales OH y b) la degradación del dosímetro. 
 
 
Analizando los resultados con el Software Statgraphics Centurion XVI, se observa que en los diagramas 
de Pareto (Figura 4), la casi nula producción de OH por la escoria MIT no permite identificar las 
variables que tienen un efecto significativo en el proceso. En el caso de la escoria COB,  el tiempo 
presenta una influencia significativa sobre la producción de radicales hidroxilo. Por otra parte, la 
degradación del dosímetro está influida por la dosis de H2O2 y el nivel de irradiación para el sistema 
catalizado por la escoria MIT, y cuando se utiliza la escoria COB, es el tiempo y la interacción dosis de 
H2O2 y el tiempo. 
 
 MIT COB 

Pr
od

uc
ció

n d
e 

OH
 

  

De
gr

ad
ac

ión
 de

 A
S 

  
Figura 4 Diagramas de Pareto para la producción de OH y la degradación del dosímetro con las escorias MIT y COB. 
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Conclusiones 
La escoria COB posee características fisicoquímicas y ópticas adecuadas para el uso de este residuo como 
un fotocatalizador tipo Fenton, con aplicaciones potenciales para su aplicación en un POA asistido con 
luz solar a pH cercano a la neutralidad. 
 
Los resultados obtenidos en las pruebas realizadas mostraron que la escoria COB en la mayoría de los 
casos presentó una mayor producción de radicales OH, y un porcentaje de degradación de AS superior 
a los valores obtenidos para la MIT. 
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