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Resumen 

La necesidad de reutilizar el agua para paliar escenarios de escasez de este recurso, es una 

preocupación mundial cada vez más extendida. Ello implica disponer de procesos de 

depuración eficientes y capaces de proporcionar agua de calidad sanitaria para su reuso. 

En los últimos años han adquirido especial importancia la presencia de 

microcontaminantes en aguas ya que las plantas de tratamientos convencionales no son 

capaces de eliminarlos y aparecen en aguas de salida suponiendo un grave problema 

medioambiental y para la salud humana. Los procesos de oxidación avanzada han 

demostrado su eficacia para la eliminación de estos contaminantes, y entre ellos, el 

proceso foto-Fenton es uno de los que mejores resultados ha proporcionado. Sin embargo, 

los requerimientos de pH ácido para mantener el hierro en disolución es uno de los 

mayores inconvenientes para la aplicación de este proceso a escala real. 

En la presente tesis doctoral se ha estudiado la degradación de diferentes mezclas de 

contaminantes mediante el proceso de oxidación avanzada foto-Fenton solar, buscando 

alternativas que lo hagan más eficiente a un pH próximo a la neutralidad. Este proceso 

oxidativo se ha llevado a cabo a pH 5 mediante la adición de sustancias tipo húmicas 

(STH) extraídas de diferentes residuos orgánicos.  

Las STH se han extraído del residuo de la producción del aceite de oliva, del residuo del 

café y de lodos de depuradora deshidratados del reactor anaerobio de EDAR. Estas STH 

se han caracterizado por diferentes técnicas analíticas y se han adicionado al proceso foto-

Fenton para comprobar su eficacia y eficiencia en el mismo.  

En el caso del uso de las STH provenientes del residuo de la oliva se han obtenido 

diferentes tiempos de fermentación y diferentes tamaños de fracciones. El estudio sobre 

STH preparadas sobre residuos con diferentes tiempos de fermentación, demuestra que 

los mejores resultados de degradación se obtienen con las muestras fermentada un mes, 

pero en cualquier caso no son significativas las diferencias, por lo que no sería necesario 

someter al residuo a ningún tiempo de fermentación previo a la extracción de las STH.  

En los ensayos con diferentes fracciones de STH, se determina que no es necesario el 

proceso de separación por membranas ya que las degradaciones obtenidas son muy 

similares, independientemente del uso de una u otra. Se ha probado su eficiencia en 

diferentes matrices de agua y se ha comprobado su capacidad para complejar el hierro 

manteniéndolo en disolución, obteniendo buenos resultados en todos los casos. Se han 



   

 

 

realizado ensayos de toxicidad sobre diferentes organismos para comprobar la 

detoxificación de las muestras tratadas. Los ensayos de toxicidad determinan que el 

compuesto clorfenvinfos es el más tóxico y que las muestras en presencia de las STH son 

más tóxicas antes de aplicar ningún tratamiento, debido a la capacidad surfactante de las 

mismas.  

El tratamiento de una mezcla de parabenos con STH de diferente procedencia, mejora los 

resultados de degradación de contaminantes cuando el proceso se aplica a pH próximo a 

la neutralidad. Se determina que las STH extraídas del café aplicadas con una cantidad 

extra de peróxido de hidrógeno (doble de la estequiométrica) proporcionan mejores 

resultados de degradación de contaminantes que las STH obtenidas de la oliva y del lodo 

de depuradora. De los ensayos toxicológicos realizados y del de disrupción endocrina, se 

concluye que el tratamiento durante un t30w de 30 minutos, pese a que consigue la 

degradación de los parabenos, no resulta suficiente para detoxificar las muestras, ya que 

las disoluciones finales presentan mayor toxicidad que las intermedias, por lo que se 

considera prolongar los tratamientos.  

Las STH extraídas del lodo de depuradora se han utilizado para el lavado de 

contaminantes cuando se quiere aumentar su concentración y tratar menores volumenes 

con mayor concentración. Se han acoplado procesos de membrana y procesos oxidativos. 

Se comprueba que las STH son capaces de atrapar el contaminante por la formación de 

micelas, impidiendo su paso por la membrana y facilitando el posterior tratamiento por 

proceso foto-Fenton del retentado obtenido. El análisis realizado por PARAFAC 

determina que existe una interacción entre las STH y el contaminante.  

Por otro lado, se ha comprobado la capacidad de generar especies reactivas por parte de 

las STH en presencia de Fe(II) y Fe(III) obteniéndose una velocidad de reacción más 

lenta, aunque más estable a lo largo del tiempo con el uso del Fe(III).  

Las STH extraídas de diferentes residuos han resultado eficientes para la degradación de 

contaminantes emergentes cuando se lleva el proceso foto-Fenton a pH 5 debido a su 

capacidad por un lado de complejar el hierro manteniéndolo en disolución y por otro a la 

capacidad de generar especies reactivas durante el proceso.  

 

 



   

 

 

Resum 

La necessitat de reutilitzar l'aigua per a pal·liar escenaris d'escassetat d'aquest recurs és 

una preocupació mundial cada vegada més estesa. Això implica disposar de processos de 

depuració eficients i capaces de proporcionar aigua de qualitat sanitària per al seu reús. 

En els últims anys han adquirit especial importància la presència de microcontaminants 

en aigües ja que les plantes de tractaments convencionals no poden eliminar-los i 

apareixen en aigües d'eixida suposant un greu problema mediambiental i per a la salut 

humana. Els processos d'oxidació avançada han demostrat la seua eficàcia per a 

l'eliminació d'aquests contaminants, i entre ells, el procés foto-Fenton és un dels quals 

millors resultats ha proporcionat. No obstant això, els requeriments de pH àcid per a 

mantindre el ferro en dissolució és un dels majors inconvenients per a l'aplicació d'aquest 

procés a escala real. 

En la present tesi doctoral s’ha estudiat la degradació de diferents mescles de 

contaminants mitjançant el procés d’oxidació avançada foto-Fenton solar, buscant 

alternatives que ho facen més eficient a un pH pròxim a la neutralitat. Aquest procés 

oxidatiu s’ha dut a terme a pH 5 mitjançant l’addició de substàncies tipus húmiques (STH) 

extragudes de diferents tipus de residus orgànics. 

Les STH s’han extret del residu de la producció de l’oli d’oliva, del residu del café i de 

lodes de depuradora deshidratats del reactor anaerobi d’EDAR. S´han caracteritzat per 

diferents tècniques analítiques i s’han addicionat al procés foto-Fenton per a comprovar 

la seua eficàcia i eficiència en el mateix.  

En el cas de les STH provinents del residu de l’oliva s’han obtingut diferents temps de 

fermentació i diferents tamanys de fraccions.  En l’ús de diferents temps de fermentació 

millors resultats de degradació s’observen en el cas de la mostra fermentada un mes, però, 

en qualsevol cas no son significatives les diferències, per el que no és necesari sotmetre 

al residu a cap temps de fermentació abans de l’extracció.  

Respecte al assatjos en els diferents tamanys de fraccions es determina que no es necessari 

la separació per membranes, ja que, les degradacions obtenides son molt similars 

independentment de l’ús d’una fracció o altra. S’ha comprovat l’efectivitat en diferents 

matrius d’aigua i la capacitat de les mateixes per a complexar el ferro mantenint-lo en 

disolució, en bons resultats en tots els casos estudiats. Complementàriament s’han 

realitzat assajos de toxicitat sobre diferents organismes per tal de comprovar la 



   

 

 

detoxificació de les mostres tractades. Els assatjos de toxicitat determinen que el compost 

clorfenvinfos és el més tòxic i que les mostres en presència de les STH són més tòxiques, 

a causa de la capacitat surfactant d’aquestes.  

El tractament d’una mescla de parabens en STH de diferent procedència milloren els 

resultats de degradació de contaminants quan es porta el procés a pH pròxim a la 

neutralitat. Es determina que les STH extragudes del residu del café quan s’adiciona al 

procés una quantitat extra de peròxid de hidrògen (doble de la quantitat estequiomètrica) 

milloren els resultats de degradació de contaminnats comparant en les STH obtingudes 

de l’oliva i del lodes de depuradora. Dels assatjos toxicològics realitzats i del de disrupció 

endocrina, es conclou que el tractamnet en una duració de t30w 30 minuts no és suficient 

per a detoxificar les mostres encara que, la degradació dels parabens es consegueix. Per 

lo que es considera prolongar el temps de tractament. 

Les STH procedents del lodes de depuradora s’han utilitzat per al llavat de contaminants 

quan es troben a concentracions elevades. S’han acoplat processos de membrana i 

procesos oxidatius. Es comproba que les STH poden atrapar contaminnats per la formació 

de micel-les, bloquejant el pas del contaminant a través de la membrana i sent més fàcil 

el posterior tractament per foto-Fenton del retentat obtingut. L’anàlisi realitzat per 

PARAFAC determina que existeix una interacció entre les STH i el contaminant.  

D’altra banda, s’ha estudiat el mecanisme de reacció de les STH i la seua capacitat per a 

generar espècies reactives en presència de Fe(II) i Fe(III), obtinguen una reacció més lenta 

encara que més estable al llarg del temps en el Fe(III). 

Les STH extragudes de diferents residus han resultat eficients per a la degradció de 

contaminants emergents quan es porta el procés foto-Fenton a pH 5 a causa de la seua 

capacitat per un costat de complexar el ferro mantenint-lo en dissolució i d’altra banda 

per la seua capacitat de genera espècies reactives durant el procés.  

 

 

 

 

 



   

 

 

Abstract 

The need to reuse water to alleviate scenarios of scarcity is an increasingly widespread 

global concern, this implies having efficient purification processes able to provide 

sanitary and quality water for reuse. In recent years, micropollutants presence in water 

has acquired special importance since conventional wastewater treatment plants are not 

able to eliminate them, causing environmental and health problems. Advanced oxidation 

processes have proven effective in removing these pollutants, and among them, photo-

Fenton process is one of most effective. However, the application requirements of acidic 

pH to remain the iron in solution is one of the major drawbacks for the full-scale process.  

In the present doctoral thesis, degradation of different pollutant mixtures using the 

advanced oxidation process called photo-Fenton has been studied, gaining further insight 

in how this process would take place at circumneutral pHs. Photo-Fenton was carried out 

at pH 5 by adding humic like substances (HLS) isolated from different organic residues.  

HLS have been isolated from olive mill wastes, coffee wastes and from wastewater 

treatment plant sludges. These HLS have been characterized by different analytical 

techniques and were added to photo-Fenton process to determine their efficacy and 

efficiency.  

In the use of HLS isolated from olive mill wastes, different fermentation times and 

different sizes were obtained. For the HLS from different fermentation times slightly 

better degradation results were obtained with one month fermentation time, however 

differences were insignificant to take it into account, and the conclusion of no need of 

residue fermentation was achieved. 

In the use of different sizes, the pollutant degradation kinetics were practically the same, 

concluding that the best option is to use a mixture of them all. Iron complexing ability 

were studied using different water matrixes with good results in all cases. Toxicity 

bioassays were carried out using different organisms to know which level of 

detoxification has achieved. Concluding that these HLS were able to act as iron 

complexing agents, and that chlorfenvinphos is the most toxic compound, and that water 

samples containing HLS seems to be more toxic at the end of the treatment time due to 

their surfactant capacity. 



   

 

 

A mixture of parabens was treated using different origin HLS at mild photo-Fenton 

process. HLS isolated from coffee were the most efficient when and extra amount of 

hydrogen peroxide were added (stoichiometric doble amount). The conclusion reached 

from toxicology bioassays and endocrine disruption is that the treatment time t30w 30 

minutes is not enough to eliminated toxicity, even when the parabens removal was 

obtained.  

HLS from sludges were used for contaminant washing when pollutant concentration is 

high, fitting together membrane system and oxidative process. HLS formed micelles and 

can catch the pollutant inside, blocking the pass through the membrane. Thus, less volume 

is treated then by photo-Fenton making easier the process. PARAFAC analysis shows 

that exist an interaction between HLS and the pollutant.  

Finally, mechanism reaction between HLS with Fe(II) and Fe(III) and their capacity of 

generate reactive species were studies. Obtaining that in presence of Fe(III) the reaction 

is slower but the complex is most stable.  

HLS isolated from different residue types are useful when photo-Fenton process takes 

place at circumneutral conditions due to their ability to complex iron, remaining it in 

solution, and their ability to generate reactive species during the process.  

Is possible to eliminate emerging pollutants present in wastewaters by photo-Fenton 

process at mild pH conditions by adding these substances, adding value to the process, 

and promoting circular economy.  
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1.1.Problemática derivada de la presencia de contaminantes emergentes 

En los últimos años en muchos de los países desarrollados y desde la Unión Europea, se 

han realizado grandes esfuerzos para reducir la presencia de ciertos contaminantes 

considerados “tradicionales” en las aguas. Estos contaminantes pueden ser nutrientes, 

metales o compuestos orgánicos persistentes (Solaun et al., 2021). Este esfuerzo ha dado 

como resultado su reducción en costas, ríos, estuarios y, en definitiva, en cualquier cauce 

de agua natural. Sin embargo y al mismo tiempo, la presencia de otro tipo de 

contaminantes ha ido ganando importancia y generando interés en la comunidad científica 

debido al poco conocimiento que se tiene respecto a su posible daño potencial en el medio 

ambiente y en la salud humana (Borja et al., 2020), son los llamados contaminantes 

emergentes.  

El agua es un recurso esencial para la vida, y es imprescindible para numerosas 

actividades humanas como el desarrollo normal de actividades domésticas, agricultura e 

industria. Sin embargo, la presencia de estos contaminantes emergentes en aguas 

superficiales y subterráneas pone en riesgo su calidad (Barbosa et al., 2016). Se define 

como contaminantes emergentes (CE) aquellas sustancias de diferente origen y naturaleza 

que previamente eran desconocidas o no reconocidas como contaminantes, que entran de 

forma continua en el medio ambiente y para las que no existe una legislación específica. 

El principal problema de estas sustancias no es tanto su concentración (se encuentran en 

concentraciones de ng L-1 y µg L-1) (Luo et al., 2014) sino los posibles efectos que puedan 

producir en el medio ambiente y, por tanto, en la salud humana ya que, generalmente no 

son eliminados por los medios convencionales de tratamientos de aguas (Planas et al., 

1997; Kuster et al., 2008; Ahile et al., 2020). En los últimos años ha crecido la 

preocupación respecto a la presencia de estos contaminantes en los diferentes reservorios 

de agua y de sus efectos, ya que, aunque las concentraciones individuales presentes no 

son toxicas (Barbosa et al., 2016) el efecto sinérgico y acumulativo no está bien definido 

todavía. Entre los CEs más comúnmente detectados en las aguas se encuentran fármacos 

y productos de cuidado e higiene personal (PPCPs: pharmaceutical and personal care 

products) (Haman et al., 2015; Marta-Sánchez et al., 2018; Gmurek et al., 2019; Sadutto 

et al., 2021), pesticidas (Senka et al., 2008; Köck-Schulmeyer et al., 2013), antibióticos 

(Gracia-Lor et al., 2012), aditivos industriales (Terzic, et al., 2008; Clara et al., 2010) y/o 

disruptores endocrinos (Peng et al., 2008; Nie et al., 2012) entre otros. En la Tabla 1.1-1 

se muestran los CE más frecuentes detectados en el medio ambiente y su posible entrada 
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(Luo et al., 2014). La entrada de los CE en el medio ambiente se origina principalmente 

por la descarga del efluente secundario de las estaciones depuradoras de aguas residuales 

(EDARs), por los efluentes provenientes de los hospitales, industria química e industria 

agroalimentaria (De la Cruz et al., 2012). Una de las principales características de estos 

compuestos es que no necesitan ser persistentes en el medio ambiente para causar efectos 

negativos, ya que su posible alta transformación o degradación se compensa por su 

continua entrada (Petrovic et al., 2003). 

Tabla 1.1-1. Principales fuentes de entrada de microcontaminantes en el medio acuático. Fuente: Luo et 

al., 2014. 

Categoría Subclase Fuentes principales 

Distintiva o 

exclusiva 

No exclusiva 

 

 

 

Fármacos 

AINEs, 

reguladores 

lipídicos, 

anticonvulsivos, 

antibióticos, β-

bloqueantes y 

estimulantes. 

Aguas residuales 

domésticas (por 

excreción), 

efluentes 

hospitalarios, 

escorrentía de 

CAFOs 

(concentrated 

animal feeding 

operations) y 

acuicultura.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Aguas residuales 

industriales 

(derivadas de la 

fabricación de los 

productos) y 

lixiviados de 

vertederos (por 

eliminación 

inadecuada de 

artículos usados, 

defectuosos o 

inservibles). 

 

PPCPs  

Fragancias, 

desinfectantes, 

filtros UV y 

repelentes de 

insectos. 

Aguas residuales 

domésticas (ducha, 

baño, afeitado, 

piscinas, etc.) 

 

Hormonas 

esteroideas 

 

Estrógenos 

Aguas residuales 

domésticas (por 

excreción) y 

escorrentía de 

CAFOs y 

acuicultura. 

 

Surfactantes 

 

Surfactantes no 

iónicos 

Aguas residuales 

domésticas (baño, 

colada, lavavajillas, 

etc.) y vertidos de 

aguas residuales de 

limpieza industrial. 

Químicos 

industriales 

Plastificantes y 

retardadores del 

fuego 

Aguas residuales 

domésticas (por 

lixiviación del 

material).  

 

Pesticidas 

 Aguas residuales 

domésticas 

(limpieza 
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Insecticidas, 

herbicidas y 

fungicidas. 

inadecuada, 

escorrentía de 

jardines, etc.) y 

escorrentía agrícola.  

*AINEs: antiinflamatorios no esteroideos. 

*CAFO: concentrated animal feeding operation. Operaciones concentradas de 

alimentación de animales.  

 

Las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDARs) tienen como objetivo final 

minimizar el impacto ambiental de las aguas que descargan en los cauces naturales 

(Meneses et al., 2010). Están diseñadas para controlar un amplio rango de sustancias 

como partículas, nutrientes, o patógenos, pero mientras la eliminación de estas suele ser 

eficiente y suficiente, no ocurre lo mismo con los CE (Luo et al., 2014). La eficiencia de 

las EDARs convencionales depende de las características del contaminante y de los 

procesos empleados (Barbosa et al., 2016), y no están diseñadas para eliminar 

completamente compuestos orgánicos presentes a concentraciones bajas (Tijani et al., 

2013), convirtiéndose así en una fuente de contaminación.  

Existen procesos alternativos que pueden acoplarse a los tratamientos convencionales que 

sí son capaces de eliminar estos CE, como los procesos de oxidación avanzada (POAs). 

Estos pueden aplicarse como pretratamiento o postratamiento del proceso biológico de 

las EDARs. Como pretratamiento para conseguir un efluente más fácilmente 

biodegradable por los procesos biológicos tradicionales, y como postratamiento para la 

eliminación de CE y sus subproductos.  

  

1.2.Procesos de oxidación avanzada (POAs).  

Los POAs son procesos de tratamiento de agua muy eficientes que pueden considerarse 

una buena alternativa al tratamiento de aguas convencional. Los POAs se consideran 

procesos sostenibles con el medio ambiente, basados en procesos fisicoquímicos que 

inducen la descomposición o simplificación de la estructura molecular de moléculas 

orgánicas (Antonopoulou et al., 2021) pudiéndolas convertir en H2O, CO2 y sales 

minerales bajo condiciones adecuadas (Augugliaro et al., 2006). Son procesos que 

involucran generación y uso de especies oxidantes transitorias, como el radical hidroxilo 

(OH·), superóxido (O2·-), hidroperoxilo (HO2·), alcoxi (RO·), sulfato (SO4·-) y cloro (Cl·) 

dependiendo del catalizador o del oxidante utilizado, siendo el OH· el más utilizado 

(Antonopoulou & Konstantinou, 2016). El radical hidroxilo tiene un alto potencial de 

oxidación y puede oxidar gran cantidad de compuestos orgánicos, además de ser un 
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proceso no selectivo. La eficiencia de la oxidación depende de aspectos como la 

naturaleza de los contaminantes a tratar o la matriz de agua (Wols et al., 2012). Los PAOs 

pueden utilizarse solos, combinándolos entre sí y/o en conjunto con otros tratamientos 

convencionales, para la eliminación de compuestos con alta estabilidad química y/o baja 

biodegradabilidad (Malato et al., 2007a).  

Existen gran cantidad de PAOs, y la combinación entre ellos hace que puedan clasificarse 

de diferentes maneras. La Tabla 1.2-1 muestra su clasificación de acuerdo con la fuente 

de generación de especies reactivas: 

Tabla 1.2-1. Clasificación distintos POAs de acuerdo con la fuente de generación de especies reactivas. 

Método de generación 

de especies reactivas 

Procesos 

Fotólisis con UV Fotólisis directa 

Fotólisis indirecta 

 

Basados en O3 

O3 

O3 + UV 

O3 + H2O2 

O3 + catalizador 

 

Procesos térmicos 

Oxidación húmeda 

Oxidación húmeda supercrítica 

Oxidación húmeda + H2O2 

 

Procesos de alta 

energía 

Ultrasonidos 

Tecnologías de haz de electrones 

Tecnologías de microondas 

 

 

Basados en H2O2 

Fenton 

Electro-Fenton 

Foto-Fenton 

Tipo-Fenton 

UV/H2O2 

Fotocatálisis Fotocatálisis heterogénea 

Fotocatálisis homogénea  

 

A continuación, se procede a la explicación de algunos de estos procesos, que han sido 

los utilizados principalmente en el presente trabajo:  

1.2.1. Fotolisis con radiación UV 

Este tratamiento se caracteriza porque la oxidación de los compuestos tiene lugar sin la 

adición de ningún reactivo químico, únicamente la exposición a la radiación. A pesar de 

la baja velocidad de reacción, es capaz de degradar contaminantes emergentes. La 

fotólisis puede producirse por dos vías: la directa y la indirecta. 
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1.2.1.1.Fotólisis directa 

La radiación directa promueve que las moléculas irradiadas promocionen de su estado 

fundamental a un estado excitado, desde el que posteriormente pueden experimentar otros 

procesos como: homólisis, heterólisis o fotoionización. En presencia de oxígeno se 

pueden producir reacciones adicionales con la generación del radical superóxido, aunque 

su potencial oxidativo es bajo. Este proceso presenta inconvenientes como baja eficiencia 

y es aplicable solo a compuestos que absorben entre 300-200 nm. Generalmente esta 

tecnología se combina con la adición de H2O2, aunque también puede combinarse con 

otras especies oxidantes como S2O8
2- o HSO5

-. Shah et al., 2013 y Khan et al., 2014 

estudiaron la degradación de endosulfan y atrazina respectivamente bajo fotolisis directa 

a 254 nm usando diferentes agentes oxidantes. En ambos casos se estudió la aplicación 

de UV/S2O8
2-, UV/HSO5

- y UV/H2O2 obteniendo los mejores resultados de degradación 

con la combinación UV/S2O8
2-.  

1.2.1.2.Fotolisis indirecta 

En la fotolisis indirecta, otras sustancias fotosensibles presentes en la disolución generan 

por absorción de la luz un estado excitado y son capaces de transferir o ceder el exceso 

de energía a otra molécula, que a su vez puede reaccionar con otras especies químicas 

dando lugar a productos de reacción.  En el caso de las aguas residuales, la materia 

orgánica disuelta puede interaccionar con la luz favoreciendo la degradación de 

microcontaminantes.  

1.2.2. Métodos Basados en H2O2 

1.2.2.1.Proceso Fenton (H2O2 + Fe2+) 

El proceso Fenton se basa en la utilización de iones ferrosos para la activación del 

peróxido de hidrógeno dando lugar a especies altamente oxidantes. Fue descubierto por 

H.J. Fenton que llevó a cabo la oxidación del ácido tartárico en presencia de H2O2 y sales 

de Fe (II) en 1894 (Fenton, 1894). Posteriormente, Haber y Weiss (Haber & Weiss, 1934) 

propusieron que el oxidante activo que genera la reacción es el radical OHꞏ.  

El mecanismo exacto de degradación de los compuestos orgánicos por este proceso es 

complejo y aún hoy en día no se conoce totalmente, pero la mayoría de los autores están 

de acuerdo en las principales reacciones que tienen lugar, descritas a continuación según 

Neyers & Baeyens, 2003 (Ecuaciones 1-7). 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻− + 𝑂𝐻ꞏ    (Ec. 1) 
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𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒2+ + 𝑂2𝐻ꞏ + 𝐻+    (Ec. 2) 

𝑂𝐻ꞏ + 𝐻2𝑂2 →  𝑂2𝐻ꞏ + 𝐻2𝑂     (Ec. 3) 

𝑂𝐻ꞏ + 𝐹𝑒2+ →  𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻−     (Ec. 4) 

𝐹𝑒3+ + 𝑂2𝐻ꞏ →  𝐹𝑒2+ + 𝑂2
ꞏ + 𝐻+     (Ec. 5) 

𝐹𝑒2+ +  𝑂2𝐻ꞏ + 𝐻+ → 𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂   (Ec. 6) 

𝑂2𝐻ꞏ + 𝑂2𝐻ꞏ →  𝐻2𝑂 + 𝑂2     (Ec. 7) 

En ausencia de sales de hierro no se genera el radical OH· pero con el aumento de la 

concentración de sales de hierro la degradación de los compuestos orgánicos aumenta, 

hasta un punto en que la adición de más sales de hierro resulta inefectiva.  

Hay que tener en cuenta el pH al que se produce la reacción. El proceso Fenton es 

altamente dependiente del pH, encontrándose su óptimo a pH 2.8-3. Esta dependencia 

con el pH se explica por la compleja química del hierro en disolución (Pignatello et al., 

2006), que a pHs básicos o ligeramente ácidos precipita formando óxidos e hidróxidos de 

hierro, dejando de estar en disolución y, por lo tanto, provocando que se detenga la 

reacción. Estas especies coloidales de hierro descomponen el peróxido de hidrógeno en 

oxígeno y agua sin formar los radicales hidroxilo. 

La concentración de H2O2 es otro de los parámetros a considerar, si la concentración es 

baja no se producirá la reacción y si es demasiado elevada atrapará los radicales hidroxilo 

generados dando lugar al “scavenging” y parando la reacción. Por último, hay que tener 

en cuenta la temperatura de reacción. Generalmente la velocidad de reacción aumenta con 

la temperatura, pero a temperaturas superiores a 40-50°C se pierde eficiencia en el 

proceso debido a la acelerada descomposición del H2O2 en O2 y H2O. 

La eficacia del proceso ha sido demostrada en gran cantidad de trabajos, degradando entre 

otros contaminantes, antibióticos (Türkay & Kumbur, 2019; Gupta & Garg, 2018; Wang 

et al., 2017), hidrocarburos aromáticos (Flotron et al., 2005) o, colorantes (Soon et al., 

2011). 

1.2.2.2.Proceso foto-Fenton (Fe2+ + H2O2 + radiación UV) 

El proceso foto-Fenton es uno de los procesos de oxidación avanzada más estudiados y 

de los que mejores resultados muestran a la hora de purificar aguas residuales. En este 

proceso se combina la radiación UV o UV/luz visible con el proceso Fenton descrito 
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anteriormente, consiguiendo una mejora en la eficiencia del proceso debido al aumento 

de la generación de radicales hidroxilo. Este aumento en la velocidad de degradación se 

debe a la fotoquímica del hierro y la descomposición del peróxido de hidrógeno 

(Ecuaciones 8-10). 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻− + 𝑂𝐻ꞏ     (Ec. 8) 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂 + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒2+ + 𝑂𝐻ꞏ + 𝐻+  (Ec. 9) 

𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 2𝐻𝑂ꞏ   (𝜆 < 400 𝑛𝑚)    (Ec. 10) 

Los complejos de Fe3+ sufren una transferencia de carga ligando-metal dando lugar a su 

disociación en Fe2+ y el ligando oxidado, Lox
 (Pignatelo et al., 2006). Ecuación 11.   

𝐹𝑒3+ + (𝐿)𝑛 + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒2+ + (𝐿)𝑛−1 + 𝐿𝑜𝑥      (Ec. 11) 

Esta reducción del Fe(III) cierra el ciclo y genera a la vez nuevas especies reactivas. La 

oxidación de contaminantes orgánicos por el proceso Fenton y foto-Fenton se inhibe con 

la presencia de iones inorgánicos (sulfato, fosfato, cloruro, bromuro, fluoruro). El grado 

de inhibición depende de la concentración de estos iones, debido a que el hierro forma 

complejos insolubles y precipita (Pignatello et al., 2006).  

Este proceso ha demostrado ser eficiente en la degradación de multitud de antibióticos 

(Amildon et al., 2018; Giraldo-Aguirre et al., 2018; Wang et al., 2019; Gou et al., 2021), 

plaguicidas (Carra et al., 2014; De la Cruz et al., 2012; Navarro et al., 2011; Gonçalves 

et al., 2020), efluentes de industria textil (Tarkwa et al., 2019; Visa & Duta, 2013) y 

alimentaria (García-Ballesteros et al., 2016; Ioannou-Ttofa et al., 2017). 

El requerimiento de un pH tan ácido para llevar a cabo el proceso foto-Fenton es uno de 

sus mayores inconvenientes, sobre todo si se considera el proceso a escala industrial, ya 

que harían falta gran cantidad de reactivos para bajar el pH (poder llevar el proceso a 

cabo) y para subirlo posteriormente en el momento de vertido de las aguas a los cauces 

naturales (Pérez et al., 2013). Existe una alta dependencia entre la reactividad y 

funcionamiento del sistema con el pH (Figura 1.2.2.2-1). A pH 1 la concentración libre 

de Fe(III) se reduce formando FeOH2 y Fe (OH)2
+; a pH comprendidos entre 2 y 3 el 

FeOH2 alcanza su concentración más alta asegurando el máximo rendimiento. Conforme 

el valor de pH aumenta por encima de 3 la reactividad se desploma debido a la 

disminución de la disponibilidad de FeOH2 fotoactivo y hierro disuelto. A pHs superiores 
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a 4 el hierro disuelto precipita en forma de óxidos e hidróxidos de hierro (Clarizia et al., 

2017).  

 
Figura 1.2.2.2-1. Especiación de los hidróxidos del Fe en función del pH para una disolución a una 

concentración 1.0*10-5 M de Fe (III) a 25ºC. Fuente: Clarizia et al., 2017. 

 

1.2.2.3.Proceso tipo Fenton  

Los procesos tipo Fenton (Fento-like) son los procesos Fenton y foto-Fenton en los que 

se han producido variaciones con la finalidad de ampliar su rango de aplicación. De las 

primeras variaciones experimentadas fue la sustitución en el uso del Fe2+ por sales de 

Fe3+, cuyo precio es más asequible. El H2O2 se descompone en radicales hidroxilo y el 

Fe(III) se reduce a Fe(II) (Ecuaciones 12-14) y los resultados finales obtenidos en las 

degradaciones son similares (Pignatello et al., 2006).  

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒2+ + 𝑂𝐻− + 𝑂𝐻     (Ec. 12) 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐻+ + 𝐹𝑒𝑂𝑂𝐻2+      (Ec. 13) 

𝐹𝑒𝑂𝑂𝐻2+ → 𝐻𝑂2
ꞏ + 𝐹𝑒2+     (Ec. 14) 

Dentro de esta categoría entrarían también el conocido como Fenton-heterogéneo, donde 

el hierro empleado se encuentra fijado sobre algún soporte (Yeh et al., 2004; 

Babuponnusami & Muthukumar, 2014; Lai et al., 2021). Otras alternativas son la 

sustitución de las sales de hierro por las sales de otros metales de transición como el 

cromo o el cobre (Santos-Juanes et al., 2008; Bokare & Choi, 2014), la adición de hierro 

a bajas concentraciones (Miralles-Cuevas et al., 2015) o el uso de la matriz de agua para 

ampliar el rango de aplicación de pH (García-Ballesteros et al., 2016). También se 

engloban dentro de esta categoría los procesos en los que se adicionan complejantes del 

hierro para mantenerlo en disolución a pHs más neutros. De los agentes más empleados 
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como quelantes están el ácido etilendiaminotetraacético, EDTA (De Luca et al., 2014; 

Clarizia et al., 2017); el ácido etilendiamino-N,N’-disuccinico, EDDS (Miralles-Cuevas 

et al., 2019; Lumbarque et al., 2019; Gonçalves et al., 2020); oxalato (Klamerth et al., 

2011; Dias et al; 2014); ácido nitrilotriacético, NTA (De Luca et al., 2015; Dong et al., 

2019; Ahile et al., 2020); ácido cítrico (Katsumata et al., 2006; Miralles-Cuevas et al., 

2014); y ácidos húmicos y sustancias tipo húmicas (Gomis et al., 2014; Ballesteros et al., 

2017; Caram et al., 2018).  

Cuando se trata de la eliminación de CEs, al estar presentes en concentraciones tan bajas, 

se pueden asumir unos tiempos de tratamiento más largos sin que suponga una pérdida 

de eficiencia del proceso (Santos-Juanes et al., 2017) evitando la modificación del pH, de 

ahí que en los últimos años diferentes autores estén trabajando en el desarrollo de 

diferentes estrategias para lleva el proceso a pH más próximos a la neutralidad.  

1.2.2.3.1. Foto-Fenton heterogéneo 

Una de las estrategias para aplicar el proceso foto-Fenton a pHs más cercanos a la 

neutralidad es el conocido como proceso foto-Fenton heterogéneo, el cual se basa en la 

utilización de una fase sólida que contenga hierro activo, como pueden ser minerales a 

base de hierro, partículas recubiertas de hierro activo inmovilizado o especies de hierro 

fijadas a soportes sólidos (Santos-Juanes et al., 2017). La activación del H2O2 para 

generar especies oxidantes activas se produce principalmente en la interfaz del catalizador 

sólido (Zhu et al., 2019a). En los últimos años, estos procesos han ganado popularidad 

debido a las ventajas de usar catalizadores insolubles (Herney-Ramirez et al., 2010) ya 

que eliminan dificultades del proceso foto-Fenton homogéneo como son sus necesidades 

menos estrictas de pH, que no hay generación de lodos por precipitación del hierro y que 

existe la posibilidad de recuperar el catalizador (Jain et al., 2018). Guo et al., 2021 

compararon la degradación de fluoroquinolonas por foto-Fenton homogéneo y 

heterogéneo concluyendo que para su degradación se generaban más radicales OH· 

mediante la utilización de catalizadores heterogéneos.  

1.2.2.3.2. Adición de hierro a bajas concentraciones  

De acuerdo con la Figura 1.2.2.2-1, la solubilidad del Fe(III) cae por encima de pH 3-4 

y la especie predominante pasa a ser el Fe(OH)3 que precipita y deja de estar disponible 

en la reacción. Sin embargo, una pequeña fracción de hierro en forma de Fe(OH)2+ sigue 

permaneciendo soluble aun a pH próximos a la neutralidad.  
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Con esta premisa se han realizado estudios añadiendo bajas concentraciones de hierro (1 

mg L-1 o inferiores) con la intención de que sea la cantidad mínima suficiente para 

mantenerse en disolución y que sea capaz de llevar a cabo la reacción. El objetivo es 

minimizar las pérdidas de hierro por precipitación. Esta técnica es útil cuando la 

concentración inicial de contaminantes a degradar es baja y la cantidad de hierro añadida 

es suficiente para actuar como catalizador, generando las especies reactivas necesarias 

para la eliminación de estos contaminantes (Santos-Juanes et al., 2017).  

1.2.2.3.3. Uso de la matriz de agua para evitar la adición y desactivación del hierro 

Según qué tipo de efluente vaya a tratarse, puede darse el caso de que no sea necesaria la 

adición de hierro o que el pH de aplicación del proceso pueda extenderse por encima de 

3 debido a las características intrínsecas del efluente. García-Ballesteros et al., 2016 

comprobaron que, en presencia de compuestos fenólicos, el pH óptimo del proceso foto-

Fenton aumentaba hasta 3.9 debido a la complejación del hierro por parte de los 

compuestos fenólicos. Este resultado es interesante teniendo en cuenta que estos 

compuestos están presentes en gran cantidad de efluentes provenientes de la industria 

alimentaria.  

Moreno-Andrés et al., 2021 demostraron que en matrices de agua salina y ligeramente 

salina (30 y 1 g L-1 de NaCl respectivamente), el catecol es capaz de complejar el hierro 

manteniéndolo en disolución durante el proceso foto-Fenton a pHs más neutros. Por 

encima de 7 mg L-1 de catecol se eliminan el 90% de la mezcla de contaminantes 

estudiados en menos de una hora a cualquier pH, siendo las condiciones experimentales 

óptimas 10-15 mg L-1 de catecol y pH 5.  

Otro caso destacable serían las aguas residuales de la industria metalúrgica. Estas pueden 

contener a parte de hierro, otros metales como cobre o cromo, capaces de producir la 

complejación del hierro (Santos-Juanes et al., 2008).  

La presencia de sustancias húmicas en el agua a tratar también puede ser útil en el proceso 

de estabilización del hierro en disolución. Katsumata et al., 2008 demostraron que la 

eliminación de estas sustancias mediante proceso foto-Fenton podía llevarse a cabo a pH 

de 4.  Otros autores como Murray & Parsons, 2004 o Georgi et al., 2007 aprovecharon la 

presencia de estas sustancias en el agua para llevar el proceso foto-Fenton a pH 5.  
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1.2.2.3.4. Adición de sustancias quelantes 

La idea de adicionar sustancias complejantes capaces de mantener el hierro activo a pH 

más próximos a la neutralidad resulta muy interesante teniendo en cuenta que pueden 

reducir la formación de lodos debido a la precipitación del hierro y que pueden llegar a 

reducir costes si se traslada el proceso a escala industrial.  

Los agentes quelantes adicionados deben cumplir al menos dos condiciones, (i) tener más 

de dos grupos funcionales adecuados que sean donantes de electrones al átomo de metal 

procedentes de grupos como NH2 o –COOH (Figura 1.2.2.3.4-1) y, (ii) formar un anillo 

con el átomo de metal a través de estos grupos funcionales (Zhang & Zhou, 2019).  

 

Figura 1.2.2.3.4- 1. Reacciones que tienen lugar por la complejación Fe-L. Fe(II)/Fe(III) representa todas 

las formas posibles de los complejos Fe-L. Fuente: Zhang & Zhou, 2019. 

 

La eficiencia de la reactividad de los complejos Fe-L puede venir de (i) el efecto de la 

sustancia quelante en las propiedades redox del Fe(III)/ Fe(II), (ii) la inducción de la 

reacción del H2O2 con el Fe y, (iii) la competición por las especies oxidantes en la 

reacción (Georgi et al., 2007; Santos-Juanes et al., 2017).  

La capacidad de los iones metálicos para oxidarse/reducirse depende de los potenciales 

redox de las sustancias que se empleen (Rizvi et al., 2010). Los potenciales redox de los 

complejos Fe-L deben cumplir dos condiciones cuando se adicionan a los procesos foto-

Fenton, (i) debe ser inferior al del H2O2/OH- para permitir la oxidación del complejo 

Fe(II)-L por parte del H2O2 y, (ii) ser lo suficientemente elevado para permitir la 

reducción de los complejos de Fe(III)-L a Fe(II)-L por las especies reactivas (Zhang & 

Zhou, 2019).  Cuanto mayores sean los potenciales redox de los complejos Fe-L más 

rápidas serán las reducciones de los complejos Fe(III)-L. La estabilidad del complejo es 

un parámetro importante y hay que considerarlo. Es la capacidad de interacción 

(mantenida en el tiempo) de los agentes quelantes y los iones metálicos; cuanto mayor 
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sea la estabilidad del complejo mayor será la posibilidad de que se forme. Aunque el 

mecanismo de actuación del complejo Fe-L como catalizador en la reacción foto-Fenton 

no está descrita completamente, se sabe que el radical OH· desempeña un papel 

importante. Xue et al., 2009 describen la complejación del hierro por el quelante y el 

inicio de la reacción como se detalla a continuación (Ecuaciones 15-19):    

𝐹𝑒3+ + 𝐿 → 𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿     (Ec. 15) 

𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒(𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻+ + 𝐻𝑂2
·     (Ec. 16) 

𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻𝑂2
· → 𝐹𝑒(𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻+ + 𝑂2     (Ec. 17) 

𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿 + 𝑂2
− · → 𝐹𝑒(𝐼𝐼)𝐿 + 𝑂2     (Ec.18) 

𝐹𝑒(𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿 + 𝐻𝑂· + 𝑂𝐻−    (Ec.19) 

Del mismo modo que en el proceso foto-Fenton convencional la radiación juega un papel 

importante en la velocidad de la reacción (Ecuación 20), en este caso, la producción de 

especies reactivas también mejora. 

𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼)𝐿 →ℎ𝑣  𝐹𝑒2+ + 𝐿·     (Ec. 20) 

La utilización de agentes quelantes (i) promueve la generación de OH· por la activación 

del H2O2, (ii) puede mejorar la solubilidad de compuestos no polares, (iii) tiene la 

capacidad de reducir el Fe(III) a Fe(II), (iv) los quelatos tienen mayor rendimiento 

cuántico y, (v) se amplía el rango de radiación al que puede producirse el proceso.  

A la hora de seleccionar un compuesto quelante hay que tener en cuenta diversas 

consideraciones: (i) estabilidad del ligando libre y complejado (ii) relación molar L:Fe, 

ya que los quelantes generalmente no se encuentran de forma natural en las aguas, lo que 

supone un aumento del valor del COT (iii) biodegradabilidad y toxicidad del quelante.  

1.2.2.3.4.1.Diferentes agentes quelantes 

A continuación, se nombrarán algunos de los agentes quelantes más estudiados en la 

aplicación al proceso foto-Fenton a pHs más próximos a la neutralidad.  

1.2.2.3.4.1.1. Ácido etilendiaminotetraacético (EDTA) 

El ácido etilendiaminotetraacético es un ácido amino-policarboxílico que posee una alta 

capacidad complejante y que está presente en productos industriales y de limpieza 

doméstica (Ahile et al., 2020). Debido a su aplicación industrial y a su aplicabilidad en 
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medio acuoso, este compuesto se encuentra con facilidad presente en los cauces de aguas 

naturales. También se encuentra presente en los suelos debido a su uso en fertilizantes 

agronómicos. 

Es una molécula con cuatro grupos carboxílicos y dos amino, presenta seis átomos 

donantes que pueden formar hasta cinco anillos quelato-metal (Figura 1.2.2.3.4.1.1-1) 

formando idealmente un complejo octaédrico (Figura 1.2.2.3.4.1.1-2).  

 
Figura 1.2.2.3.4.1.1- 1. Estructura molecular EDTA. Fuente: Sillanpää et al., 2011. 

 

 
Figura 1.2.2.3.4.1.1- 2. Estructura octaedra del complejo metal-EDTA. Fuente: Bucheli-Witschel & Egli, 

2001. 

El rendimiento cuántico del complejo Fe(III)-EDTA depende del pH, de la longitud de 

onda de la radiación aplicada y de la cantidad de oxígeno disuelto presente en la 

disolución según Kocot et al., 2006. La degradación de CEs mediante la utilización de 

este complejo Fe(III)-EDTA ha sido demostrada por autores como De Luca et al., 2014 

que demostraron que con una relación molar 1.5:1 EDTA:Fe(III)  y a pH 7, el complejo 

es capaz de catalizar el H2O2 y degradar el antibiótico sulfametoxazol; Silva et al., 2021 

degradaron naproxeno con una relación molar 2:1 EDTA:Fe(III) a pH 7 en presencia de 

H2O2 con buenos resultados de degradación; Ahile et al., 2020 demostraron la 

degradación del colorante azul de metileno a pH 7 y una relación EDTA:Fe(III) 1.5:1.  

El principal problema que presenta la aplicación del EDTA es su baja tasa de 

biodegradabilidad (Yuan & VanBriesen, 2013) convirtiéndolo en un contaminante 

emergente (Huang et al., 2013), así como la movilización de metales pesados presentes 
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en el suelo o lodos (Kari and Giger, 1996) con el consiguiente paso a los cauces de agua 

y riesgo potencial para los ecosistemas acuáticos (Schmidt et al., 2004) ya que, el 

complejo EDTA-metal es hidrosoluble a un gran rango de pHs. En la Figura 

1.2.2.3.4.1.1-3 se muestran las diferentes especies Fe-EDTA en función del pH.  

 
Figura 1.2.2.3.4.1.1- 3. Diagrama de especiación del complejo Fe(III)-EDTA en función del pH en una 

disolución con una concentración de Fe(III) de 1.0*10-5 M y 1.0*10-5 M de EDTA a 25ºC de temperatura. 

Fuente: Clarizia et al., 2017. 

 

1.2.2.3.4.1.2. Ácido etilendiamino-N, N’-disuccinico (EDDS) 

El ácido etilendiamino-N, N’-disuccinico (EDDS) ha sido el mayor sustituto del EDTA 

como complejante del hierro (Figura 1.2.2.3.4.1.2-1). Es un isómero estructural del 

EDTA pero con una mayor tasa de biodegradabilidad y que no presenta toxicidad en 

condiciones ambientales (Lumbaque et al., 2019). Ha demostrado ser eficiente en la 

solubilización de especies de hierro y otros metales en un amplio rango de pHs (Orama 

et al., 2002; Soriano-Molina et al., 2018).  

 

Figura 1.2.2.3.4.1.2- 1. Estructura molecular EDDS. Fuente: Bucheli-Witschel & Egli, 2001. 

 

El mecanismo de reacción para la formación de Fe(II) a partir del complejo Fe(III)-EDDS 

en presencia de radiación ha sido descrita por Wu et al., 2014. Ellos calcularon los 

rendimientos cuánticos de reducción a Fe(II) por fotólisis por parte del complejo Fe(III)-
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EDDS entre 290 y 400 nm de radiación. Los autores asumen que la reducción de Fe(II) 

es igual a la degradación del complejo Fe(III)-EDDS (Ecuaciones 21-22). 

𝐹𝑒3+ − 𝐸𝐷𝐷𝑆 + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒2+ + 𝐸𝐷𝐷𝑆·     (Ec. 21) 

𝐸𝐷𝐷𝑆· + 𝑂2 →  𝐸𝐷𝐷𝑆𝑜𝑥 + 𝑂2
·−     (Ec. 22) 

Li et al., 2010 calcularon el rendimiento cuántico del complejo a diferentes pH para la 

degradación del 17β-estradiol obteniendo mayores rendimientos cuánticos conforme 

amentaba el pH, contrariamente a lo que ocurre en ausencia de complejo Fe(III)-EDDS. 

Las diferentes especies de Fe-EDDS en función del pH se muestran en la Figura 

1.2.2.3.4.1.2-2.  

 
Figura 1.2.2.3.4.1.2- 2. Diagrama de especiación del complejo Fe(III)-EDDS en función del pH en una 

disolución con una concentración de Fe(III) de 1.0*10-5 M y 1.0*10-5 M de EDDS a 25ºC de temperatura. 

Fuente: Clarizia et al., 2017. 

 

El EDDS ha demostrado por numerosos autores ser eficiente para llevar el proceso foto-

Fenton a pHs más neutros y ser capaz de complejar el hierro manteniéndolo en disolución. 

Papoutsakis et al., 2015 comprobaron en aguas reales de EDAR, la degradación de 

microcontaminantes a pHs de entre 5 y 8; Miralles-Cuevas et al., 2019 eliminaron el 90% 

de una mezcla de microcontaminantes aplicando 2 kJ L-1 de energía solar y una relación 

molar 1:1 Fe:EDDS; Huang et al., 2012 demostraron que la presencia del complejo 

Fe:EDDS estimula la generación de OH· y la degradación del bisfenol A a pHs neutros. 

1.2.2.3.4.1.3. Ácido nitrilotriacético (NTA) 

El ácido nitrilotriacético también pertenece a la familia de los ácidos amino-

policarboxílicos (Figura 1.2.2.3.4.1.3-1). Es un ligando trianiónico tetradentado tripodal 
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que forma, al igual que el EDTA, un octaedro como estructura metal-NTA (Figura 

1.2.2.3.4.1.3-2).  

 

Figura 1.2.2.3.4.1.3- 1. Estructura molecular NTA. Fuente: Bucheli-Witschel & Egli, 2001. 

 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.3- 2. Estructura octaedra del complejo metal-NTA. Fuente: Bucheli-Witschel & Egli, 

2001. 

 

El complejo Fe(III)-NTA es capaz de fotolizarse a longitudes de onda por encima de 300 

nm dando lugar a la formación de iones de Fe(II) (Clarizia et al., 2017). Pese a que su 

reactividad con los radicales hidroxilo es menor que la del complejo Fe(III)-EDDS, el 

complejo Fe(III)-NTA es capaz de degradar contaminantes en menores tiempos de 

tratamiento bajo las mismas condiciones y una radiación aplicada de 200 a 530 nm (Zhang 

et al., 2016). La estabilidad del complejo metal-NTA es menor que la del metal-EDTA 

(Bucheli-Witschel & Egli, 2001), pero su alta biodegradabilidad y su baja toxicidad en el 

medio ambiente (Silva et al., 2021) lo convierten en una opción más respetuosa con el 

mismo. La Figura 1.2.2.3.4.1.3-3 muestra las diferentes especies de Fe(III)-NTA en 

función del pH.  
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Figura 1.2.2.3.4.1.3- 3. Diagrama de especiación del complejo Fe(III)-NTA en función del pH en una 

disolución con una concentración de Fe(III) de 1.0*10-5 M y 1.0*10-5 M de NTA a 25ºC de temperatura. 

Fuente: Clarizia et al., 2017. 

De Luca et al., 2014 estudiaron la degradación del sulfametoxazol mediante la utilización 

de varios complejos Fe(III)-ligando concluyendo que, debido a su baja toxicidad, poca 

aportación al aumento del COT y alta estabilidad, el complejo más eficiente para llevar a 

cabo el proceso foto-Fenton era el NTA. Sun et al., 2013 estudiaron la degradación de la 

carbamazepina a pH 7 en presencia de este ligando metal, obteniendo una constante de 

degradación de 0.0419 (±0.002) min-1. 

1.2.2.3.4.1.4. Oxalato 

El ácido oxálico es un ácido carboxílico cuya base conjugada, el oxalato, es un agente 

complejante de iones metálicos. Con el hierro forma el complejo ferroxalato, el cual es 

capaz de expandir el rango de aplicación del proceso foto-Fenton absorbiendo radiación 

por encima de 450 nm aumentando así la eficiencia oxidativa.  

En la Figura 1.2.2.3.4.1.4-1 se muestra el diagrama de especiación del complejo 

ferroxalato. El Fe está en forma de Fe(III) di-oxalato férrico hasta valores de pH de 4, por 

encima de este valor de pH se forman Fe(OH)3.  
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Figura 1.2.2.3.4.1.4-1. Diagrama de especiación del complejo ferroxalato en función del pH en una 

disolución con una concentración de Fe(III) de 1.0*10-5 M y 3.0*10-5 M de oxalato a 25ºC de temperatura. 

Fuente: Clarizia et al., 2017. 

El oxalato ha sido el ligando más utilizado para la degradación de compuestos orgánicos 

mediante proceso foto-Fenton, debido a su alta fotosensibilidad y a su alto rendimiento 

cuántico (Փ=1.24 a 300 nm y pH 2.0) (Silva et al., 2021). Aunque el oxalato es 

biodegradable y presenta baja toxicidad, el principal problema que presenta este complejo 

es la elevada relación molar necesaria para que se formen complejos estables, ya que es 

un complejante débil, lo que supone una adición demasiado alta de COT al sistema 

convirtiéndolo en un contaminante potencial. De Luca et al., 2014 probaron la relación 

molar Fe:oxalato 1:10, que era la usada generalmente en bibliografía, y 1:20 pasando de 

un 30% a un 70% de degradación de sulfametoxazol respectivamente.  

Algunos autores que han demostrado la eficiencia de este complejo en el proceso foto-

Fenton han sido Klamerth et al., 2011; Pereira et al., 2014; Soares et al., 2015; Schenone 

et al., 2015.  

1.2.2.3.4.1.5. Ácido cítrico 

El ácido cítrico es ampliamente usado en la industria farmacéutica y alimentaria, por lo 

que una de sus principales ventajas es que se encuentra presente en numerosas ocasiones 

en las aguas. El complejo Fe(III)-citrato da lugar a una transferencia de carga ligando 

metal, después de la cual reaccionan para generar Fe(II) y especies reactivas como OH·, 

HO2·/O2·- y H2O2 (Ahile et al., 2020).  

El complejo Fe(III)-citrato ha demostrado ser eficiente en la degradación de atrazina en 

un rango de pH 3.5-8.6, donde a mayor concentración del ligando, mayor degradación 

del herbicida (Ou et al., 2008); Miralles-Cuevas et al., 2014 eliminaron el 90% de los 
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contaminantes presentes en la matriz de agua con una relación molar Fe(III)-citrato de 

1:5 a un pH 6-7; la eliminación de alaclor en presencia de este ligando ha sido demostrada 

por Katsumata et al., 2006, entre otros.  

1.2.2.3.4.1.6. Sustancias húmicas 

Las sustancias húmicas (SH) han sido consideradas como la parte estable de la materia 

orgánica de los suelos durante mucho tiempo (Gerke, 2018) y son uno de los reservorios 

más importantes de carbono en la biosfera (Ateia et al., 2017). Las SH son un conjunto 

de sustancias coloreadas de alto peso molecular formadas por procesos bioquímicos a 

partir de residuos de origen animal o vegetal, bastante resistentes a la degradación 

química y/o microbiológica. Están compuestas aproximadamente por 50% de carbono, 

35-45% de oxígeno, 5% de hidrógeno y 3% de nitrógeno y azufre (Thurman et al., 1985; 

MacCarthy, 2001). 

Las SH son sustancias amorfas de colores oscuros, polímeros tridimensionales de elevado 

peso molecular, de carácter ácido, constituidos por unos grupos funcionales: núcleo 

(grupos aromáticos nitrogenados y grupos bencénicos aromáticos), grupos reactivos 

(responsables de importantes propiedades de la materia orgánica: hidroxilo, carboxilo, 

amino, metoxilo, etc.), puentes de unión (nitrilo, amino, cetónicos, etc.) y cadenas 

alifáticas (Figura 1.2.2.3.4.1.6-1). 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6- 1. Propiedades fisicoquímicas de las SH. Fuente: Stevenson, 1994. 

 

Las sustancias húmicas pueden dividirse en tres grupos: 

Ácidos húmicos (AH): sólidos amorfos de color marrón oscuro, insolubles en agua y en 

casi todos los disolventes no polares, pero fácilmente dispersables en las soluciones 
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acuosas de los hidróxidos y sales básicas de los metales alcalinos, constituyendo un 

hidrosol que puede experimentar floculación mediante el tratamiento de los ácidos o los 

demás cationes. Figura 1.2.2.3.4.1.6-2. 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6- 2. Ejemplo de estructura modelo de AH. Fuente: Stevenson, 1982. 

Ácidos fúlvicos (AF): constituyen una serie de compuestos sólidos o semisólidos, 

amorfos, de color amarillento y naturaleza coloidal, fácilmente dispersables en agua y no 

precipitables por los ácidos, pero susceptibles de experimentar floculación en 

determinadas condiciones de pH y concentración de las soluciones de cationes no 

alcalinos. Figura 1.2.2.3.4.1.6-3. 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6- 3. Ejemplo de estructura modelo de AF. Fuente: Buffle, 1977. 

Huminas: constituyen un grupo de sustancias muy diferentes entre sí, de color negro e 

insolubles en medio alcalino. 

A pesar de la heterogeneidad de las SH, existen similitudes entre muestras de distinto 

origen. La estructura molecular secundaria es clave para la asociación con compuestos 

orgánicos, y las variaciones en tamaño y forma dependen de las características 

fisicoquímicas de la matriz de agua en la que se encuentre (Ephraim et al., 1995). Así, a 

pHs básicos, baja concentración de materia orgánica disuelta y condiciones de baja fuerza 

iónica, se presentan como moléculas extendidas, lineales y de alto peso molecular, 

mientras que, a pHs ácidos, alta fuerza iónica y elevada concentración de MOD son 

moléculas con formas esféricas globulares compactas. La estructura secundaria es la 
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responsable de la formación de pseudomicelas, que a su vez son las responsables de la 

interacción con compuestos orgánicos. Estas pseudomicelas son más grandes que las 

micelas y tienen un núcleo hidrofóbico (David Gara, 2008). 

1.2.2.3.4.1.6.1.Formación de las SH 

La formación de las sustancias húmicas puede producirse por varios mecanismos 

conocidos como: (i) modificación de las ligninas, (ii) origen de los polifenoles y, (iii) 

condensación de azucares y aminas. Deben considerarse todos los mecanismos, y 

dependiendo de las condiciones ambientales del suelo prevalecerá la formación por una 

vía u otra.  

Teoría de la lignina: 

Descrita por Waksman & Iyer, 1932 (Figura 1.2.2.3.4.1.6.1-1). La lignina es utilizada de 

forma incompleta por los microorganismos del suelo y el residuo pasa a formar parte del 

humus, posteriormente sufre otra serie de modificaciones para acabar generando primero 

AH y luego AF.  

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6.1- 1. Teoría de la lignina. Waksman, 1932. 

Teoría del polifenol: 

Mecanismo descrito por Stevenson, 1982 (Figura 1.2.2.3.4.1.6.1-2). En una primera 

etapa, la lignina es degradada por los microorganismos en aldehídos y ácidos fenólicos 

que producen quinonas por reacciones enzimáticas que se polimerizan para formar SH. 

En el segundo mecanismo los compuestos fenólicos son sintetizados a partir de sustratos 
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distintos a la lignina (por ejemplo, celulosa), posteriormente son oxidados a quinonas y 

convertidas en SH. 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6.1- 2. Teoría del polifenol. Fuente: Stevenson, 1982. 

 

Condensación de azúcares y aminas: 

Los azúcares y aminoácidos generados en el metabolismo microbiano se condensan para 

formar polímeros pardos por vía no enzimática y a temperaturas moderadas. 

1.2.2.3.4.1.6.2.Aislamiento de STH 

Las STH pueden sintetizarse y aprovecharse para diferentes usos. A continuación, se 

detalla su proceso de extracción.  

Extracción 

Es el primer paso para aislar y caracterizar SH y el más crítico, ya que deben extraerse de 

la forma menos alterada posible y evitando la extracción de otro tipo de sustancias con 

características no húmicas. El extractante utilizado debe solubilizar las SH sin producir 

cambios en su estructura molecular ni en sus propiedades (Schnitzer, 1978). Para que el 

método de extracción seleccionado sea considerado valido debe cumplir con una serie de 

objetivos (Stevenson, 1994):  

 No debe alterar la materia orgánica que se aísla. 

 En las SH obtenidas no debe haber presencia de impurezas orgánicas. 
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 El peso molecular medio obtenido en la fracción extraída debe ser representativo 

de toda la muestra. 

 El método seleccionado debe ser aplicable y universal para cualquier tipo de 

sustrato/material. 

Según las características del material original del cual se van a extraer estas SH hay que 

adaptar el método de extracción, puesto que no existe un método universal aplicable a 

cualquier sustrato/material. Hay que considerar una serie de factores que influyen en la 

extracción de estas sustancias, como: 

 Concentración y tipo de extractante: el tipo de extractante es un parámetro 

importante ya que de él depende la solubilidad de la materia orgánica. El más 

utilizado históricamente ha sido el NaOH y posteriormente el KOH. En cualquier 

caso, deben ser extractantes alcalinos que son con los que se obtiene un mayor 

rendimiento debido a las características de las SH descritas anteriormente. Las 

concentraciones empleadas pueden variar dependiendo del caso, por ejemplo: 

Tomati et al., 2001 utilizaron NaOH a 0.1M, y Ouatmane, 2000 KOH 1M.  

 Relación de extracción (p/v): influye en la concentración de material que se 

obtiene. Debe considerarse la posible saturación del extractante antes de que 

extraiga toda la materia orgánica.  

 Tiempo de extracción: Según la Sociedad Internacional de Sustancias Húmicas 

(IHSS), el tiempo necesario es de 4 horas, pero este tiempo puede variar desde 1 

a 24 horas dependiendo del estudio que se consulte.  

 Temperatura de extracción: Se ha demostrado que el incremento de la temperatura 

resulta en un incremento del rendimiento del proceso de extracción.  

Fraccionamiento 

El método más utilizado para el fraccionamiento de las SH se basa en la variación del pH, 

debido a las diferentes solubilidades de las sustancias (AH, AF y huminas). El principal 

objetivo del fraccionamiento es la disminución de la heterogeneidad de las sustancias para 

posteriormente facilitar su análisis. También se han utilizado cromatografía de elución 

sobre gel, ultrafiltración y ultracentrifugación y, electroforesis de isoelectroenfoque. 
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Purificación 

Se busca la eliminación de otro tipo de sustancias (carbohidratos, proteínas, lípidos, sales 

minerales, etc.) que son co-extraídas en el proceso. El método más ampliamente utilizado 

consiste en dializar la muestra obtenida con agua desionizada (García-Ballesteros et al., 

2018). 

1.2.2.3.4.1.6.3.Aplicaciones de las SH 

Debido a las propiedades de las SH, éstas se pueden emplear en diferentes procesos o 

campos, siendo el campo de la agricultura el más destacado, no obstante, también están 

presentes en otros como procesos industriales, medicina y medio ambiente.  

Aplicaciones en la agricultura 

Las SH en el suelo son importantes porque mantienen los cationes disponibles para que 

puedan ser absorbidos por las raíces, además de ayudar a su transporte (Serrano et al., 

2015). Por otro lado, ayudan a la mejora de las características químicas, fisicoquímicas y 

biológicas del suelo, por aumento en la retención de agua y nutrientes, favorecimiento la 

diversidad de microrganismos y la formación de complejos con micronutrientes como el 

Fe, Co, Cu y Zn.  

Numerosos estudios científicos se centran en la adición de estas sustancias como 

fertilizantes al suelo y estimuladores del crecimiento, para la elaboración de compost, 

para la reducción de enfermedades infecciosas en los cultivos, como quelantes de 

micronutrientes y como atrapadores de contaminantes (Guo et al., 2019; Cieschi et al., 

2019; Luo et al., 2019; Olk et al., 2019; Ekin, 2019). 

Aplicaciones medioambientales 

Se utilizan las SH en aplicaciones medioambientales principalmente para la eliminación 

de metales pesados como Cr, Cd, As, Pb, Cu y Zn (Bi et al., 2019; Piccolo et al., 2019; 

Lim et al., 2018; Pukalchik et al., 2018), y la eliminación de contaminantes orgánicos 

presentes en el suelo y en las aguas (Gomis et al., 2014; Sannino et al., 2013; Rebhun et 

al., 1996). 

Otras aplicaciones 

Las SH se usan en diferentes sectores industriales como el de la cerámica (para mejorar 

las propiedades mecánicas), en la industria maderera y en la industria textil para su 
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coloración, como endurecedores de espumas y plastificantes de PVC, como fuente de 

hidrocarburos, y para la formulación de detergentes ya que actúan como surfactantes.  

1.2.2.3.4.1.6.4.Aplicación como quelantes en proceso foto-Fenton 

Las sustancias húmicas pueden utilizarse también como agentes complejantes del hierro. 

Debido a su tamaño y alto peso molecular, poseen gran cantidad de sitios activos por 

molécula, por lo que se espera que sean más resistentes a la oxidación y que la perdida de 

eficiencia en el proceso foto-Fenton sea menor comparada con otros ligandos (Santos-

Juanes et al., 2017).   

La habilidad de las SH de complejar metales es una de las funciones más importantes que 

presentan en el suelo, aunque el mecanismo de actuación no está bien descrito debido a 

(i) la variabilidad y compleja estructura de las SH en cuanto a composición de C (52-

62%), H (3-5.5%), N (3.5-5%), O (30-33%), grupos aromáticos, estructuras alifáticas, 

etc. (Kononova, 1966), (ii) pesos moleculares de entre 2000 a 50 000 Da (Steelink, 2002) 

y, (iii) grado de humificación (Boguta & Sokolowska, 2013). Estas características 

intrínsecas de cada SH hacen que la capacidad complejante para un mismo metal varíe 

(Dudare & Klavins, 2013).  

La capacidad complejante de las SH está condicionada por el pH como ha demostrado 

Wang et al., 2013 que investigó la capacidad coagulante de las SH a pH 2-10, o Boguta 

et al., 2019 que estudiaron la interacción entre las SH del suelo y iones ferrosos en función 

del pH, la concentración de hierro y las características intrínsecas de las SH. Obtuvieron 

que la complejación del hierro es mayor a pH 7, aumentando conforme lo hacía la 

presencia de grupos carboxílicos y fenólicos presentes en las SH, así como, el grado de 

humificación. Por otro lado, la estabilidad del complejo Fe-SH era mayor a pH 5, debido 

a la formación de óxidos e hidróxidos de hierro por encima de este pH. García-Ballesteros 

et al., 2017 estudiaron por fluorescencia la complejación del Fe(III) por parte de STH 

extraídas de residuos sólidos urbanos a diferentes pH (3, 5 y 7). Obtuvieron que el 

complejo ligando metal más estable se producía a pH 5. Sometieron el complejo a proceso 

foto-Fenton y concluyeron que los resultados de degradación estaban de acuerdo con las 

medidas de fluorescencia efectuadas. 

Químicamente las SH presentan similitudes con la materia orgánica disuelta (MOD) 

presente en aguas terrestres y suelos (Avetta et al., 2013). La MOD juega un papel 

fundamental en la autoremediación de aguas superficiales, ya que posee especies capaces 
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de absorber radiación y generar especies reactivas (Canonica et al., 1995). La Figura 

1.2.2.3.4.1.6.4-1 muestra las principales reacciones que tienen lugar en aguas naturales 

por fotosensibilización de las SH. Las SH constituyen casi la mitad de la materia orgánica 

disuelta en las aguas naturales. Al ser fotosensibles, absorben la luz solar (UV-Vis) 

generando estados tripletes, reaccionando con otras especies presentes en el agua y dando 

lugar a diferentes intermedios reactivos como pueden ser oxígeno singlete (1O2), radicales 

alquilperóxido (RO2·), radicales hidroxilo (OH·) y, radicales anión superóxido (O2·-). En 

aguas naturales se forman también otras especies reactivas como HCO3·-, Cl2·- y Br2·- 

debido a que las aguas contienen en disolución iones de Fe (III), Cl-, Br- y HCO3
-.  Estas 

especies reactivas son las responsables de la oxidación de contaminantes orgánicos 

presentes en las aguas y de la propia MOD. La MOD no puede considerarse viable a nivel 

industrial para el tratamiento de aguas debido a su baja presencia en suelos y aguas 

naturales (< 3%) (Avetta et al., 2013). 

 

Figura 1.2.2.3.4.1.6.4- 1. Principales reacciones que tienen lugar en aguas naturales por fotosensibilización 

de las SH. Fuente: Richard & Canonica, 2005. 

 

Las SH tienen diferentes comportamientos, por un lado absorben radiación solar en el 

espectro UV-Vis hasta los 500 nm (Aguer & Richard, 1999) dando lugar a estados 

excitados tripletes (3HS*), especies reactivas de oxígeno, radicales hidroxilo, oxígeno 

singlete y peróxido de hidrógeno, que pueden inducir la transformación de compuestos 

orgánicos (Zhan et al., 2006); contienen ácidos carboxílicos, fenólicos, quininas y, grupos 

amino, que las hace capaces de participar en procesos de intercambio iónico y redox para 

formar complejos; y también poseen radicales libres estables que pueden reaccionar con 

diferentes sustancias (Klamerth et al., 2011). Por otro lado, las SH son macromoléculas 

coloreadas que absorben radiación en el espectro UV-Vis, por lo que pueden ejercer la 

acción de filtro interno impidiendo que los fotones penetren y alcancen toda la disolución 
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a tratar, lo que disminuiría la eficiencia del proceso (Carlos et al., 2012). Además, 

compiten por las especies reactivas con los contaminantes al tratarse de macromoléculas 

sensibles a la oxidación (Lipczynska-Kochany & Kochani, 2008), lo que también 

supondría un descenso de la eficiencia de degradación conforme aumenta la 

concentración de SH presentes en la mezcla y haría necesaria el empleo de mayores 

cantidades de peróxido de hidrógeno. Con todo esto, la eficiencia del sistema Fe-SH no 

está bien establecida ni descrita y es difícil de predecir (Gomis et al., 2015) por lo que 

hay que considerar todos los factores que intervienen en el proceso. Las SH interaccionan 

con los iones metálicos presentes, formando un complejo que inducido por la radiación 

solar generan especies oxidantes de acuerdo con las siguientes reacciones (Ecuaciones 

23-30):  

𝐹𝑒3+ − 𝑆𝐻 + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒2+ + 𝑆𝐻·+     (Ec. 23) 

𝑆𝐻 + ℎ𝑣 → 𝑆𝐻·     (Ec. 24) 

𝑆𝐻·+, 𝑆𝐻· + 𝑂2 → 𝑃 + 𝑂2
·−, 𝐻𝑂2

·      (Ec. 25) 

𝑂2
·−/𝐻𝑂2

· → 𝐻2𝑂2     (Ec. 26) 

𝐹𝑒3++ 𝑂2
·− →  𝐹𝑒2+ + 𝑂2     (Ec. 27) 

𝐹𝑒2+ + 𝑂2 →  𝐹𝑒3+ + 𝑂2
·−/𝐻𝑂2

·      (Ec. 28) 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻· + 𝑂𝐻−     (Ec. 29) 

𝐶 + 𝑂𝐻· → 𝑃     (Ec. 30) 

Donde C es contaminante y P productos.  

La aplicación de SH como agentes complejantes del hierro ha sido demostrada por 

diferentes autores. Klamerth et al., 2011 añadieron SH en concentraciones de 50, 25 y 10 

mg L-1, lo que equivale a una relación Fe(III)-SH 1:10, 1:5 y 1:2 respectivamente. La 

degradación de los contaminantes fue más lenta que con el uso de oxalato como 

complejante, y la eficiencia del proceso disminuyó conforme aumentaba la concentración 

de SH. No obstante, el pH a lo largo de todo el proceso se mantuvo estable, contrariamente 

a lo que ocurría con el oxalato que bajaba el pH hasta 3.3 con el consiguiente gasto de 

reactivos para subirlo en el caso de vertido a cauces naturales. Sakkas et al., 2002 

estudiaron la influencia de la adición de diferentes cantidades de SH y SF en la 

degradación de irgarol 1051 por fotólisis. Los resultados obtenidos en agua destilada 
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sugieren que estás sustancias ayudan a la degradación del compuesto. Zhan et al., 2006 

concluyeron que las SH inducían la degradación del bisfenol A por oxidación con OH· 

producidos por proceso tipo Fenton. Georgi et al., 2007 estudiaron la aplicación al 

proceso foto-Fenton de SH a concentraciones 50-100 mg L-1 y llevaron a cabo el proceso 

a pHs entre 5 y 7, concluyendo que estas sustancias aumentaban la oxidación de 

compuestos orgánicos. Fan et al., 2011 demostraron que la adición de 10 mg L-1 de SH 

duplicaba la velocidad de degradación del paratión frente al proceso en ausencia de éstas.  

Se ha visto que las SH son capaces de complejar el hierro y ayudan en la degradación de 

compuestos orgánicos por procesos fotocatalíticos, por lo que la investigación de su 

aplicación en estos procesos está justificada. Por otro lado, nace la idea de obtener estas 

sustancias a partir de residuos de distinto tipo, fomentando la revalorización de residuos 

y la economía circular, lo que estaría en concordancia con el Pacto Verde Europeo (COM 

2019) que impulsa el uso eficiente de los recursos y fomenta la economía circular.  

Montoneri et al., 2008 extrajeron y caracterizaron sustancias tipo húmicas (STH) de 

residuos domésticos vegetales. Gomis et al., 2013 estudiaron la aplicación de STH 

obtenidas de residuos sólidos urbanos para la eliminación del colorante cristal violeta por 

proceso tipo foto-Fenton obteniendo mejores resultados en presencia de estas STH que 

sin ellas. Gomis et al., 2014 aplicaron estas mismas sustancias para una mezcla de seis 

contaminantes emergentes en proceso foto-Fenton a pH 5.2 con radiación solar, 

posteriormente en el 2015 estudiaron las variables experimentales concluyendo que el 

óptimo de adición de STH para evitar perdida de eficiencia en el proceso era de 19-22 mg 

L-1 para 4-5 mg L-1 de hierro. García-Ballesteros et al., 2018 degradaron cafeína a pH 5 

con la adición de STH extraídas del residuo de la producción del aceite de oliva. Avetta 

et al., 2013 estudiaron la degradación de monoclorofenoles mediante la adición de STH 

a escala de laboratorio y a pH 7. Caram et al., 2018 estudiaron la capacidad de STH para 

aumentar la solubilidad del tiabendazol a la vez que se podía llevar el proceso oxidativo 

a pHs más próximos a la neutralidad. 

1.3.Legislación aplicable en materia de agua 

Para comprender el fin de toda la explicación anterior se debe considerar el marco 

legislativo actual en el que se enmarcan estos desarrollos tecnológicos 

En octubre del año 2000 se aprueba la Directiva Europea 2000/60/CE Marco del Agua, 

por la que se establece un marco comunitario de actuación en el ámbito de la política de 
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aguas (CE 2000). Se define un marco de protección para las aguas naturales y nace con 

la intención de promover un uso sostenible y responsable de la misma que garantice la 

disponibilidad de agua de calidad a largo plazo. La Directiva queda transpuesta al 

ordenamiento español por el Real Decreto Legislativo 1/2001.  

Con la Directiva 2008/105/CE se ratifican los estándares de calidad para 33 

sustancias/grupos de sustancias. La Directiva 2013/39/CE pone el foco en 45 sustancias 

y recomienda incluir en la primera lista de vigilancia el diclofenaco, el 17-α-etinilestradiol 

y el β-estradiol que se aprobará con posterioridad. En el año 2015 se aprueba la llamada 

Watch List o lista de vigilancia (Decisión 2015/495/EU), una lista de diez grupos de 

sustancias de especial preocupación y sobre las cuales debe realizarse un control y 

monitoreo, así como el desarrollo de tecnologías capaces de garantizar su eliminación. 

Los diez grupos de sustancias incluidos en la Watch List se muestras a continuación: 

1. 17-α-etinilestradiol (EE2) 

2. 17-β-estradiol (E1) 

3. Diclofenaco 

4. 2,6-di-ter-butil-4-metilfenol 

5. 2-etilhexil-4-metoxicinamato 

6. Antibióticos macrólidos: azitromicina, claritromicina, eritromicina 

7. Metiocarb 

8. Neonicotinoides: imidacloprid, tiacloprid, tiametoxam, clotianidina, acetamiprid 

9. Oxadiazon  

10. Triallate.  

En el año 2018 a través de la Decisión de Ejecución 2018/840/UE se actualiza dicha lista 

de observación, se eliminan 5 sustancias y se añaden tres más.  

Con la Directiva 2020/2184/CE se revisa la Directiva 98/83/CE relativa a la calidad de 

las aguas para el consumo humano. Dicha revisión nace de una iniciativa ciudadana, y 
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parte de la base de garantizar el acceso por parte de toda la ciudadanía a un agua potable 

de calidad, cuyo consumo durante toda la vida no suponga ningún riesgo para la salud.  

Por último, con la Directiva 2020/1161se establece una lista de observación de sustancias 

(C 2020) de conformidad con la Directiva 2008/105/CE, que modifica la Directiva 

2000/60/CE y deroga la Decisión de Ejecución 2018/840/UE. Las sustancias que se 

incluyen son las siguientes:  

 Metaflumizona 

 Amoxicilina 

 Ciprofloxacina 

 Sulfametoxazol 

 Trimetoprim 

 Venlafaxina y O-desmetilvenlafaxina 

 Compuestos azólicos: Clotrimazol, Fluconazol, Imazalil, Ipconazol, Metconazol, 

Miconazol, Penconazol, Procloraz, Tebuconazol, Tetraconazol. 

 Dimoxistrobina 

 Famoxadona 

En cuanto a la normativa nacional, la legislación en materia de agua para tener en cuenta 

sería la siguiente: 

 Real Decreto 849/1986 por el cual se aprueba el Reglamento del Dominio Público 

Hidráulico. 

 Real Decreto Ley 11/1995 por el cual se establecen las normas aplicables al 

tratamiento de aguas residuales urbanas. Desarrollado posteriormente por el Real 

Decreto Ley 509/1996. 

 Real Decreto Legislativo 1/2001 por el cual se aprueba el texto refundido de la 

ley de Aguas. 
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 Real Decreto 1620/2007 por el cual se establece el régimen jurídico de la 

reutilización de las aguas depuradas. 

 Real Decreto 817/2015 por el cual se establecen los criterios de seguimiento y 

evaluación del estado de las aguas superficiales y las normas de calidad ambiental. 
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La presente tesis doctoral se enmarca en los proyectos de investigación: “Tecnologías 

eficientes para la eliminación de contaminantes de preocupación emergente, contenidos 

en la Directiva 2013/39/CE o de riesgo significativo según la Directiva 2008/105/CE 

(TRICERATOPS)” financiado por el Ministerio de Economía, Industria y 

Competitividad, subproyecto CTQ2015-69832-C4-4-R; y el proyecto “Tecnologías 

avanzadas e híbridas para eliminación de contaminantes, microcontaminantes, reuso y 

revalorización en diferentes aguas residuales, incluyendo enfoques tecno-económicos 

(CalypSol)” financiado por el Ministerio de Ciencia, Innovación y Universidades, 

subproyecto RTI2018-097997-B-C31. 

En el presente estudio se plantea la siguiente hipótesis:  

Es posible eliminar contaminantes emergentes presentes en aguas de salida mediante la 

aplicación del proceso foto-Fenton solar a pHs más cercanos a la neutralidad que el 

óptimo del proceso (demasiado ácido para poder aplicarlo a gran escala). Este proceso 

puede realizarse dando valor añadido a residuos orgánicos colaborando a la consecución 

de una economía circular mediante la revalorización de residuos. 

El objetivo general del presente trabajo es la eliminación de contaminantes emergentes y 

de riesgo significativo mediante aplicación de procesos de oxidación avanzada (foto-

Fenton solar) a pHs cercanos a la neutralidad, adicionando al proceso sustancias tipo 

húmicas extraídas de residuos orgánicos. Por tanto, se pretende encontrar alternativas 

para la aplicación del proceso foto-Fenton a escala real sin la necesidad de bruscas 

modificaciones de pH. 

Se plantea: 

 Eliminación de contaminantes emergentes (CEs) prioritarios o recientemente 

incorporados a la normativa europea mediante el proceso de oxidación avanzada 

foto-Fenton.  

 Revalorización de residuos a través de la extracción de sustancias tipo húmicas 

(STH) de diferentes tipos de residuos orgánicos, para facilitar la implementación 

del proceso foto-Fenton en condiciones más suaves de pH.  
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Para el desarrollo y cumplimiento de estos objetivos generales se plantean los siguientes 

específicos, cada uno desarrollado en un capítulo de la parte experimental y cuyos 

resultados se plasman en un artículo científico (ya publicado o en proceso de publicación):  

1. Extracción y caracterización de sustancias tipo húmicas (STH) evaluando la 

influencia de aplicación de diferentes tiempos de fermentación del residuo para 

comprobar su eficiencia en el proceso foto-Fenton. Este objetivo se desarrolla en 

el Capítulo 1:  Aplicación de sustancias tipo húmicas con diferente tiempo de 

fermentación procedentes del residuo de la oliva para la eliminación de 

contaminantes emergentes por proceso tipo foto-Fenton. 

2. Separación por diferente tamaño de fracciones de las STH extraídas mediante 

procesos de membranas y evaluación de su eficiencia en el proceso foto-Fenton, 

así como estudio de la evolución de la toxicidad. Objetivo desarrollado en el 

Capítulo 2: Evaluación de la toxicidad de cuatro contaminantes emergentes 

contenidos en la directiva 2013/39/CE tratados por proceso tipo foto-Fenton en 

condiciones de pH próximas a la neutralidad. 

3. Determinación de los mecanismos de reacción de las STH. Objetivo desarrollado 

en el Capítulo 3: Generación de radicales hidroxilo con la utilización de STH en 

procesos tipo Fenton.  

4. Comprobación de la eficacia de las STH de diferente naturaleza aplicadas a 

proceso foto-Fenton sobre una mezcla de parabenos como ejemplo de CEs y 

análisis de la evolución de la toxicidad en el proceso. Se desarrolla en el Capítulo 

4: Eliminación de conservantes cosméticos (parabenos) presentes en aguas 

residuales de la industria cosmética por proceso foto-Fenton y evaluación de su 

toxicidad. 

5. Investigación de otra posible aplicación de las STH para concentrar contaminantes 

por sistema de membrana reduciendo el volumen que se trata posteriormente por 

proceso foto-Fenton. Desarrollado en el Capítulo 5: Utilización de sustancias tipo 

húmicas para la eliminación de contaminantes por sistema de membranas 

acoplado a un proceso oxidativo (foto-Fenton). 

6. Uso de herramientas informáticas y matemáticas que permitan conocer la 

composición de muestras complejas a partir de matrices de Excitación Emisión 
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(EEM). Este objetivo se desarrolla a lo largo de varios capítulos: En el Capítulo 

1 para caracterizar y comparar diferentes STH; en el Capítulo 2 para comparar 

fracciones de STH dializadas y sin dializar, en a el Capítulo 4 para separar 

diferentes componentes en la degradación de la mezcla de parabenos y, en el 

Capítulo 5 para comprobar la interacción entre las STH y el contaminante.  
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3.1.Contaminantes y reactivos 

3.1.1. Contaminantes 

En la presente tesis doctoral se han utilizado diferentes mezclas de contaminantes para 

ampliar el espectro de aplicación de resultados. Por una parte se ha trabajado con una 

mezcla de contaminantes emergentes de características muy diferentes, que tienen en 

común que todos ellos están contenidos en la Directiva 2013/39/CE: terbutrina (TBT), 

diclofenaco (DCF), clorfenvinfos (CVF) y pentaclorofenol (PCP) y, otra mezcla de 

contaminantes emergentes algunos de los cuales también se encuentran recogidos en 

dicha Directiva, y otros que pese a no aparecer en dicha lista, su abundancia hace 

considerarlos de interés para nuestro estudio: amoxicilina (AMOX), acetaminofeno 

(ACM), cafeína (CAF), acetamiprid (ACP), carbamazepina (CBZ), ácido clofíbrico 

(CLOF) y tiabendazol (TBZ). En la Tabla 3.1.1-1 se muestra la estructura química, el 

porcentaje de pureza y el peso molecular de cada uno de los contaminantes modelo 

seleccionados. Los compuestos puros han sido suministrados por Sigma-Aldrich. El ACP 

utilizado ha sido el de uso comercial, suministrado por Sipcam. 

Tabla 3.1.1-1. Nombre, estructura química, porcentaje de pureza y peso molecular de cada uno de los 

contaminantes emergentes empleados. 

Nombre compuesto Estructura  

química 

%  

pureza 

Peso molecular 

(g mol-1) 

 

Terbutrina 

 

 

Analytical standard 

 

241.36 

 

Diclofenaco 

 

 

20.0% 

 

 

318.13 

 

Clorfenvinfos 

 

 

Analytical standard 

 

359.57 

 

Pentaclorofenol 

 

 

97.0% 

 

266.34 

 

Amoxicilina 

 

 

99.0% 

 

 

365.40 

 

Acetaminofeno 

 

 

99.0% 

 

 

151.16 
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Cafeína 

 

 

99.0% 

 

 

 

194.19 

 

Acetamiprid 

 

 

20.0% 

 

 

 

222.67 

 

Carbamazepina 

 

 

99.0% 

 

 

 

236.27 

 

Ácido clofíbrico 

 

 

Analytical standard 

 

214.65 

 

Tiabendazol 

 

 

99.0% 

 

201.25 

 

3.1.2. Reactivos 

Los reactivos y disolventes de uso general empleados en la presente tesis se recogen en 

la Tabla 3.1.2-1.  

Tabla 3.1.2-1 1. Nombre, fórmula química, procedencia, riqueza y empleo experimental de los reactivos y 

disolventes de uso general. 

Producto Fórmula 

química 

Procedencia Riqueza Empleo 

Acetonitrilo CH3CN Panreac Grado 

HPLC 

HPLC 

Metanol CH3OH Panreac Grado 

HPLC 

HPLC 

Ácido fórmico HCOOH Panreac 85% HPLC 

Hexano C6H14 Panreac 99% Toxicidad 

Acetona C3H6O Panreac 99.5% Toxicidad 

Diclorometano CH2Cl2 Panreac 99.8% Toxicidad 

Sulfato ferroso FeSO4ꞏ7H2O Panreac 99% Foto-Fenton 

Cloruro de 

hierro 

FeCl3ꞏ6H2O Panreac 99% Foto-Fenton 

Peróxido de 

hidrógeno 

H2O2 Panreac 33% 

(p/v) 

Foto-Fenton 

Ácido sulfúrico H2SO4 Panreac 85% Ajuste pH 

Hidróxido de 

sodio 

NaOH Panreac 99.9% Ajuste pH 
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Tiras de 

peróxido 

- M-Quant - Foto-Fenton 

 

Catalasa  

 

- 

 

Sigma-

Aldrich 

2-5 

unidades 

mg-1 de 

proteína 

 

Foto-Fenton 

1,10-fenantrolina C12H8N2 Sigma-

Aldrich 

99% Determinación 

hierro 

Acetato de 

amonio 

C2H7NO2 Merck 99% Determinación 

hierro 

Ácido acético CH3COOH Merck 100% Determinación 

hierro 

Ácido ascórbico C6H8O6 Merck 99% Determinación 

hierro 

Metavanadato de 

amonio 

NH4VO3 Sigma-

Aldrich 

99.9% Determinación 

H2O2 

DMPO C6H11NO Sigma-

Aldrich  

≥ 97% EPR 

Cloruro sódico  NaCl Scharlau 99% Toxicidad 

Medio de 

reconstitución 

- Preparado en 

laboratorio 

- Toxicidad 

Bold’s Basal 

medium 

 

- 

Preparado en 

laboratorio 

- Toxicidad 

DMEM - Sigma-

Aldrich 

- Toxicidad 

Medio de cultivo 

selectivo 

 

- 

Preparado en 

laboratorio 

- Toxicidad 

YPER  - ThermoFish

er 

- Toxicidad 

MU-Gal - Sigma-

Aldrich 

99% Toxicidad 

 

3.2.Proceso de extracción de las sustancias tipo húmicas (STH) 

Se ha realizado la extracción de STH procedentes del residuo de la producción del aceite 

de oliva, de los residuos del café consumido en la cafetería de la universidad y de lodos 

deshidratados procedentes del reactor anaerobio de una EDAR (Cocentaina, Alicante). El 

residuo de oliva utilizado para la extracción de las STH se ha obtenido de la almazara de 

Millena, localidad perteneciente a la provincia de Alicante. El residuo proporcionado fue 

el alperujo, que es el subproducto de las almazaras, mezcla de partes sólidas de la aceituna 

(hueso, pieles) y restos grasos.  

La extracción se realizó mediante una digestión con un reactivo alcalino (KOH) para 

separar las huminas (que son insolubles) de los ácidos fúlvicos y húmicos, que si son 

solubles. Estos últimos se separan generalmente mediante tratamiento ácido.  
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El residuo se almacena en congeladores en el laboratorio hasta su posterior uso. Para la 

extracción se utilizan 0.125 kg de residuo fresco para 1 L de solución (Figura 3.2-1). El 

peso del residuo utilizado se corrige con la humedad (se realiza por triplicado). Se 

introduce en 1 L de KOH 0.3 M y se realiza una digestión básica durante 24 horas, a 65˚C 

y 400 rpm. Una vez terminada la digestión, se lleva el volumen a 5 L con disolución de 

KOH a la misma molaridad a la que se ha realizado la digestión (se va comprobando el 

pH durante todo el proceso) para terminar de extraer las sustancias tipo húmicas. El 

volumen final se filtra con bomba de vacío y una membrana con un tamaño de poro de 

100 micras para eliminar todos los sólidos suspendidos que puedan quedar en la mezcla. 

Posteriormente, se somete la mezcla a un proceso de membranas de ultrafiltración.  

 
Figura 3.2-1. Proceso de digestión básica con KOH para la extracción de las STH.  

 

Para el caso del residuo de la producción del aceite de oliva, se decidió utilizar diferentes 

tamaños de poro de membrana para separar fracciones de STH de diferente tamaño 

molecular y posteriormente poder utilizarlos en la aplicación del proceso foto-Fenton, 

con objeto de comprobar si existe alguna diferencia de comportamiento entre las 

diferentes fracciones. Las membranas seleccionadas fueron membranas cerámicas de la 

casa comercial Tami Industries con un tamaño de poro de 300, 150 y 50 kDa, 

obteniéndose así fracciones de STH con tamaños de > 300, entre 300-150, y entre 150-

50 kDa. Con el proceso de membranas se busca concentrar las STH, es decir, se aprovecha 

el retentato y se desecha el permeado. El proceso de filtrado se lleva a cabo de la 

membrana de mayor tamaño a la de menor tamaño, y el permeado de cada uno de los 

procesos de filtración se utiliza como volumen de alimentación en el siguiente proceso de 

membrana. Los diferentes retentatos obtenidos para cada una de las membranas se secan 

en la estufa a 60˚C hasta la total eliminación de la humedad. Por último, se tritura y se 

almacena para su posterior utilización (Figura 3.2-2).  
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Figura 3.2-2. STH secadas en la estufa y trituradas para ser utilizadas. 

 

Por otro lado, y también para el residuo de la producción del aceite de oliva, se obtuvieron 

STH de diferente tiempo de fermentación del residuo. MH (residuo fresco), MHF (residuo 

fermentado un mes) y MHF-1A (residuo fermentado un año).  

En la extracción de STH del residuo del café y del lodo de reactor anaerobio, el 

procedimiento llevado a cabo fue el mismo a excepción del proceso de membranas, en el 

cual se utilizó una única membrana cerámica de tamaño de poro de 50 kDa para 

concentrar las STH. 

En todos los casos se procede a la dialización de una parte de las STH obtenidas para 

eliminar el exceso de sales con membranas Dialysis Sacks (Sigma-Aldrich) con un 

tamaño de poro de 12 000 Da.  Se introduce en estas membranas una disolución 

concentrada de las STH (5g 100 mL-1) y se sumergen en agua destilada. Se va 

comprobando la conductividad eléctrica y cambiando el agua hasta que ya no aumenta 

más. Se secan en la estufa y se trituran del mismo modo que las no dializadas.  

3.3.Reactores y fuentes de irradiación 

3.3.1. Escala de laboratorio 

En los experimentos realizados a escala de laboratorio se ha utilizado el simulador solar 

de la casa ABET Technologies (modelo 11014 Sun 2000 Solar Simulator), equipado con 

una lámpara de Xenón de 500 W (Figura 3.3.1-1). Esta lámpara genera un espectro 

uniforme que simula la radiación que llega del Sol a la Tierra, el espectro de irradiación 

de la lámpara se muestra en la Figura 3.3.1-2.  El equipo cuenta con un reflector 

elipsoidal que recoge hasta un 70% de la radiación producida por la lámpara, la cual 

posteriormente se focaliza mediante un integrador óptico, consiguiendo un haz de luz 

divergente que es recogido por las lentes que lo unen en un área de 160x160 mm.   
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Figura 3.3.1-1. Simulador solar utilizado en los experimentos a escala de laboratorio. ABET Sun 2000. 

 
Figura 3.3.1-2. Espectro de irradiación de la lámpara del simulador solar empleado.   

 

3.3.2. Fotoreactor solar CPC 

Los captadores parabólicos compuestos (CPC) son dispositivos de concentración de la 

radiación solar de tipo estático, y son los reactores que con mayor frecuencia se usan en 

el tratamiento de aguas.  

Están formados por reactores tubulares cilíndricos rodeados por una superficie de 

aluminio altamente anodizado. Los CPC pueden diseñarse con un rango de 

concentraciones cercano a uno (FC)=1, lo que le permite captar toda la radiación UV que 

llega al CPC (tanto la radiación directa como la difusa) y reconducirla. La radiación 

recogida se concentra y se distribuye por toda el área del tubo, llegando también a la parte 

trasera encontrándose así toda el área iluminada (Figura 3.3.2-1).  

La configuración más extendida de estos reactores es la tubular, principalmente por la 

facilidad en el manejo que supone a la hora de trabajar. De entre los parámetros a tener 

en cuenta en el diseño de los CPC uno de los más importantes es el diámetro de los tubos, 

imprescindible para conseguir una correcta relación entre la distribución de la radiación, 

la concentración del catalizador y la eficiencia del proceso. Los diámetros que se 
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encuentran más habitualmente están comprendidos entre 25 y 50 mm, un diámetro menor 

supondría un aumento en la pérdida de carga y diámetros mayores dejarían zonas sin 

iluminar reduciendo la eficiencia del proceso.  

 

Figura 3.3.2-1. Geometría básica de un concentrador con receptor tubular. Fuente: Aguilar-Jiménez et al., 

2016.  

Para los experimentos con luz solar se emplea una planta piloto de fotocatálisis solar de 

5 L de volumen, modelo SOLARDETOX® ACADUS-2005/0.25 de la casa comercial 

ECOSYSTEM (Figura 3.3.2-2). La planta piloto está compuesta de cuatro tubos de 

borosilicato de 32 mm de diámetro y 750 mm de longitud que dan lugar a un volumen 

total irradiado de 1.83 L. Los tubos se encuentran dispuestos en una superficie de 

concentradores tipo CPC. La planta dispone de un tanque de alimentación desde el cual 

se impulsa el agua hacia los tubos por medio de una bomba centrífuga PanWorld 5PX-Z 

de propileno reforzado con fibra de vidrio y rotor cerrado, con una potencia de 11 W. El 

volumen mínimo operativo para la planta piloto es de 3.5 L (para así evitar problemas de 

formación de burbujas) y el volumen máximo es de 5 L. La superficie útil irradiada es de 

0.257 m2. La estructura está instalada de acuerdo con la latitud local con una inclinación 

de 30°, y la temperatura máxima de trabajo es de 55°. La planta cuenta con un radiómetro 

ACADUS 85 para registrar la radiación instantánea (W m2) y la radiación acumulada (W 

h). 
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Figura 3.3.2-2. Planta piloto de fotocatálisis solar. SOLARDETOX® ACADUS-2005/0.25. 

 

3.4.Condiciones de ensayo 

3.4.1. Ensayos realizados en simulador solar 

Para la realización de los ensayos se emplearon como reactores vasos de precipitado de 

vidrio de 250 mL de volumen con agitación magnética continua y refrigeración, para 

mantener la temperatura constante en 30-35°C. Se utilizó un filtro de vidrio Pyrex para 

cortar la radiación que llega a la mezcla por debajo de los 300 nm.  

En el estudio de la degradación de los contaminantes emergentes contenidos en la 

Directiva 2019/39/CE (TBT, DCF, CVF y PCP) la concentración inicial de cada uno de 

los compuestos orgánicos fue de 1 mg L-1. La fuente de hierro utilizada fue FeSO4ꞏ7H2O 

o FeCl3ꞏ6H2O con una concentración inicial en todos los casos de 5 mg L-1. El pH fue 

ajustado mediante la adición de H2SO4 diluido o NaOH (0.01-1 M), y la cantidad 

adicionada de H2O2 fue de 0.14 mM, cantidad estequiométrica teórica para oxidar 

completamente la mezcla de contaminantes. 

En el caso de la mezcla de seis contaminantes emergentes: AMOX, ACM, CAF, ACP, 

CBZ y CLOF la concentración inicial fue de 5 mg L-1 para cada uno de ellos, y se empleó 

en todos los experimentos una concentración de FeCl3ꞏ6H2O de 5mg L-1. La cantidad 

adicionada de H2O2 fue de 2.20 mM, que es la mitad de la cantidad estequiométrica teórica 

para oxidar completamente todos los contaminantes.  

Por último, en los casos en los que se adiciono STH las condiciones experimentales de 

concentración de contaminantes y fuente de hierro fueron las mismas que las descritas 

anteriormente, utilizándose en todos los casos FeCl3ꞏ6H2O. Las concentraciones de H2O2 

variaron dependiendo de la mezcla de contaminantes empleada de acuerdo con las 

descritas anteriormente, y las concentraciones empleadas de STH fueron desde 10 a 50 

mg L-1 dependiendo del experimento realizado.  



  Material y métodos 

51 
 

3.4.2. Ensayos realizados en la planta piloto 

Del mismo modo que en los experimentos llevados a cabo en el simulador solar, para los 

ensayos en planta, la concentración inicial de los contaminantes emergentes fue de 1 mg 

L-1, la fuente de hierro fue FeCl3ꞏ6H2O y la cantidad de H2O2 de 0.14 mM. En los casos 

en los que se adicionaron STH se hizo a una concentración inicial de 20 mg L-1. La 

cantidad de peróxido se controló durante todo el proceso mediante el método para la 

determinación del peróxido de hidrógeno en disolución (Apartado 3.5.6). En las 

muestras tomadas para realizar los bioensayos de toxicidad, el exceso de H2O2 se elimina 

con catalasa para evitar la interferencia en los mismos.  

3.4.3. Método para la medición de la radicación solar 

Dada la variación de la radiación solar, es necesario normalizarla aplicando un parámetro 

que sea capaz de corregir este defecto. En este caso se ha utilizado el parámetro t30w, que 

se define como el tiempo necesario para alcanzar la radiación acumulada medida 

suponiendo que ha recibido una radiación constante de 30 W(m2) -1. El parámetro t30w se 

ha calculado de acuerdo con la Ecuación 31. 

𝑡30𝑤 =
𝑅𝑎𝑐∗60 (min ℎ−1)∗𝑉𝑖

𝑅𝑚∗𝐴∗𝑉𝑡
      (Ec. 31) 

donde, Rac es la radiación acumulada en W*h, Vi es el volumen irradiado el L, Rm es la 

radiación media considerada (30 W (m2)-1 en este caso), A es el área irradiada en m2, y 

VT el volumen total en L tratado en la planta.  

3.4.4. Aplicación de STH en procesos de membrana 

Las membranas utilizadas han sido membranas cerámicas tubulares con soporte de TiO2, 

material biocompatible y de alta resistencia frente a gran cantidad de agentes químicos. 

Las membranas tienen un diámetro externo de 10 mm y 7 canales internos de 2 mm de 

diámetro cada uno. El equipo piloto de filtración utilizado ha sido suministrado por la 

casa comercial Likuid (Figura 3.4.4-1) cuyo sistema de funcionamiento se muestra en la 

Figura 3.4.4-2. Cuenta con un tanque de alimentación de 20 L y una bomba Grundfos 

modelo A-98394994-P3-1803 que puede trabajar a una presión máxima de 16 bar. Para 

evitar el aumento de temperatura durante el proceso de filtración se ha utilizado un 

refrigerador tipo dedo frío Julabo FT200 y se ha mantenido la temperatura constante a 

25ºC.  
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Para estos ensayos se utilizó como contaminante modelo el tiabendazol, seleccionado por 

su baja solubilidad. Se prepararon disoluciones de tiabendazol (50 mg L-1) y STH (de 1-

2 g L-1), relación 1:20 o 1:40 para comprobar el paso del tiabendazol por la membrana y 

su posible atrapamiento por parte de las micelas formadas por las STH. Para la disolución 

de TBZ y puesto que se trabaja a concentraciones próximas al punto de saturación (50-75 

mg L-1), el TBZ se disuelve primero a pH ácido (2.8) y posteriormente se eleva el pH 

cuidadosamente mediante la adición de NaOH (0.1-1 M). Se han empleado membranas 

cerámicas de Tami Industries de 50 kDa de tamaño de poro, y se ha trabajado a 2,1 y 0.5 

bares de presión con aire a presión o bomba de vacío dependiendo del ensayo realizado. 

Se toman muestras del permeado (PM) y del retentato (RT) y se analizan por UHPLC, 

TOC y fluorescencia.  

 
Figura 3.4.4-1. Esquema del funcionamiento del sistema de filtración. Elaboración propia. 

 

 
Figura 3.4.4-2. Sistema de filtración Likuid. 

 

3.5.Equipos y técnicas analíticas 

3.5.1. Medida del carbono orgánico disuelto (COD) 

Una técnica para cuantificar la cantidad de materia orgánica presente en las muestras 

líquidas, así como el grado de mineralización alcanzado durante los procesos de reacción 
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es la medida del carbono orgánico disuelto (COD). Se ha empleado un equipo de la marca 

Shimadzu modelo TOC-VCSH (Figura 3.5.1-1) que cuenta con un automuestreador 

modelo ASI-V. El equipo proporciona las medidas de Carbono total (CT) y Carbono 

Inorgánico Total (CIT), y por la diferencia de ambos valores se obtiene el Carbono 

Orgánico Disuelto (COD).  

 
Figura 3.5.1-1. Analizador de Carbono Orgánico Total Shimadzu TOC-VCSH. 

El equipo trabaja por combustión de las muestras a altas temperaturas (680°C), 

empleando un catalizador de platino soportado por esferas de alúmina. El CT se oxida a 

CO2; este es arrastrado por el aire de alta pureza, enfriado y secado por un deshumificador. 

Mediante un detector de infrarrojo no dispersivo (NDIR) se mide el CO2 generado en la 

combustión y el equipo dibuja un pico con un área proporcional a la cantidad de carbono 

presente en la muestra.  

Para el análisis y medida del Carbono Inorgánico (IC) la muestra es burbujeada con aire 

en un recipiente de reacción que contiene ácido fosfórico (25% p/v). Se genera CO2 de la 

descomposición de los carbonatos y bicarbonatos que es procesado por el NDIR del 

mismo modo que ocurre en el caso del CT.  

Para realizar esta medición es necesaria la eliminación de los posibles sólidos en 

suspensión; para ello las muestras se filtran por filtros de PTFE con un tamaño de poro 

de 0.45 μm Chromafil® Xtra PTFE-45/25.  

Este modelo cuenta también con un módulo para la medición del CT e IC en sólidos, 

Solid Sample module SSM-5000A. La muestra se combustiona a altas temperaturas para 

formar CO2. En el caso del CT se produce la oxidación por combustión catalítica a 900ºC 

y en el caso del IC hay una pre-acidificación con H3PO4 y posterior combustión a 200ºC. 

El gas portador (99.9% O2 a 500 mL min-1) conteniendo el CO2 y otros productos de la 

combustión es enfriado y deshidratado antes de llegar al detector NDIR. El equipo 



  Material y métodos 

54 
 

proporciona como respuesta un área que es proporcional a la cantidad de CT e IC presente 

en la muestra.  

3.5.2. Cromatografía líquida de ultra alta resolución (UHPLC) 

Para seguir la concentración de los contaminantes durante los procesos de degradación, 

se ha utilizado cromatografía líquida de ultra alta resolución (UHPLC). Esta técnica es 

ampliamente utilizada debido a la alta sensibilidad que presenta y a que es capaz de 

separar y cuantificar compuestos no volátiles y termolábiles. 

El cromatógrafo empleado ha sido el modelo Flexar UHPLC FX-10 de la marca comercial 

Perkin-Elmer (Figura 3.5.2-1). El cromatógrafo cuenta con un automuestreador equipado 

con control de temperatura (S200 Autosampler Comm KIT-1022 PUS), dos bombas 

independientes (Flexar FX 10 UHP PUMP), un desgasificador de eluyentes 

(desgasificador de vacío de tres canales, FL) y un detector de UV (UV-Vis KIT-UHPLC 

Detector Tubing). El equipo trabaja en fase reversa con una columna C18 (Brownlee 

Analytical DB C18 1.9 μm 30x2.1 mm) termostatizada. 

 
Figura 3.5.2-1. Equipo UHPLC Flexar FX-10. 

 

Las condiciones de detección son específicas para cada contaminante, en la presente tesis 

se han utilizado los siguientes métodos mostrados en las Tablas 3.5.2-1, 3.5.2-2 y 3.5.2-

3. 

Tabla 3.5.2-1.  Método cromatográfico para la determinación de la mezcla de contaminantes: TBT, DCF, 

CVF y PCP. 

 

Etapa 

  

Tipo de etapa 

 

Tiempo 

% 

Acetonitrilo 

% Ácido 

sulfúrico 

(25 mM) 

Flujo  

(mL min-1) 

1  Equilibrado 4 30 70 0.3 

2  Gradiente 10 95 5 0.3 

3  Gradiente 2 30 70 0.3 
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Contaminante 

emergente 

Longitud 

de onda 

(nm) 

Tiempo 

de 

retención 

(min) 

Terbutrina 230 3.50 

Diclofenaco 280 4.50 

Clorfenvinfos 240 5.31 

Pentaclorofenol 220 5.80 
 

Tabla 3.5.2-2. Método cromatográfico para la determinación de la mezcla de contaminantes: ACM, 

AMOX, CAF, ACP, CBZ y CLOF. 

 

Etapa 

 

Tipo de 

etapa 

 

Tiempo 

 

% 

Acetonitrilo 

% Ácido 

fórmico 

(10 mM) 

 

Flujo  

(mL 

min-1) 

1 Equilibrado 4 3 97 0.3 

2 Gradiente 3.5 10 90 0.3 

3 Gradiente 5 70 30 0.3 

4 Gradiente 1.5 3 97 0.3 

 
Contaminante 

emergente 

Longitud 

de onda 

(nm) 

Tiempo 

de 

retención 

(min) 

Amoxicilina 205 1.79 

Acetaminofeno 205 1.97 

Cafeína 205 3.96 

Acetamiprid 245 4.99 

Carbamazepina 205 5.67 

Ácido clofíbrico 225 6.20 

 

Tabla 3.5.2-3. Método cromatográfico para la determinación del TBZ. 

 

Etapa 

 

Tipo de 

etapa 

 

Tiempo 

 

% 

Acetonitrilo 

% Ácido 

fórmico 

(10  mM) 

Flujo  

(mL min-1) 

1 Equilibrado 4 5 95 0.3 

2 Gradiente 5 50 50 0.3 

3 Gradiente 2 100 0 0.3 

4 Gradiente 2 5 95 0.3 

 

Contaminante 

emergente 

Longitud 

de onda 

(nm) 

Tiempo 

de 

retención 

(min) 

Tiabendazol 285 2.58 

 

Todas las muestras se filtran con un filtro de PTFE de 0.45 μm Chromafil® Xtra PTFE-

45/25 antes de ser analizadas para eliminar cualquier sólido en suspensión que pueda 

haber. En el caso de las muestras en las que ha intervenido el proceso foto-Fenton se les 

adiciona metanol con la finalidad de detener la reacción de degradación de los 
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contaminantes orgánicos con los reactivos, además también disuelve los compuestos que 

puedan estar en fase sólida suspendida. 

3.5.3. Espectrofotometría de UV-Visible 

Se ha empleado el espectrofotómetro UV-visible (Figura 3.5.3-1) modelo UH5300 de la 

marca comercias Hitachi, provisto de una lámpara flash de Xenón y sistema óptico de 

doble haz.  

 
Figura 3.5.3-1. Espectrofotómetro UH5300. 

 

3.5.4. Medida fluorimetría 

Se ha utilizado un espectrofluorímetro modular de la casa Photon Technology 

International (PIT) equipado con una lámpara de Xenón de 75 W y un detector de 

recuento de fotones individuales entre 200 y 900 nm (Figura 3.5.4-1).  

 
Figura 3.5.4-1. Espectrofluorímetro PIT. 

 

3.5.5. Método para la determinación del hierro en disolución (ISO 6332) 

El ion ferroso actúa como catalizador en la oxidación en fase homogénea con H2O2 /UV. 

La determinación de la cantidad de hierro y la forma en la que se encuentre, Fe (II) o Fe 

(III), durante la reacción es importante para determinar la eficiencia del proceso foto-

Fenton.  

El ion ferroso disuelto forma un complejo de color rojo/anaranjado con tres moléculas de 

1,10-fenantrolina que para valores de pH entre 2 y 9 absorbe a 510 nm. El rango de pH 

es suficientemente amplio para asegurar la formación del complejo, pero para que éste se 

forme más rápidamente y sea cuantitativamente estable se utiliza una solución tampón 
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(ácido acético) que mantiene la disolución en valores de pH de 3-3,5. La absorbancia del 

complejo Fe(II) y 1,10-fenantrolina es proporcional a la concentración de ion ferroso 

(APHA-AWWA-WEFF, 1998). 

Hay que tener en cuenta la presencia de peróxido de hidrógeno en las muestras del proceso 

foto-Fenton, ya que puede oxidar el ion ferroso a férrico, el cual no formaría complejo 

con la 1,10-fenantrolina. Añadiendo ácido ascórbico en exceso se reduce todo el Fe(III) 

a Fe(II) y puede medirse el complejo, el valor obtenido, por tanto, hará referencia siempre 

al hierro total. Esta medida permite comprobar si la cantidad de catalizador añadida al 

inicio del proceso se mantiene constante o si ha precipitado. 

Para la medida se toman 4 mL de muestra a la que se le añade 1 mL de disolución de 

1,10-fenantrolina (0.1% p/v en agua destilada), 1 mL de la disolución tampón (250 g L-1 

de acetato de amonio en 700 mL L-1 de ácido acético en agua destilada) y una punta de 

espátula de ácido ascórbico. Se agita la mezcla y transcurrido un minuto se mide la 

absorbancia a 510 nm. Para la preparación del blanco se añaden 4 mL de agua en lugar 

de la muestra. Este procedimiento nos cuantifica la cantidad de hierro total.  

A partir de los datos de absorbancia y con una recta de calibrado externa con un rango de 

concentraciones de entre 0 y 10 mgL-1 de ion ferroso se calcula la cantidad de hierro total. 

En el caso de que la concentración sea superior a 10 mgL-1 se procederá a la dilución de 

la muestra.  

3.5.6. Método para la determinación del peróxido de hidrogeno en disolución 

El peróxido de hidrógeno reacciona con el metavanadato de amonio dando lugar al ion 

VO2
3+ cuya absorción a 450 nm es proporcional a la concentración de peróxido de 

hidrógeno. Este ion presenta un color amarillento y es muy estable a temperatura 

ambiente, siempre y cuando la concentración de peróxido de hidrógeno sea menor a 3 

mM.  

Se toman 5 mL de muestra y se añaden 1.03 mL de metavanadato de amonio (0.06 M de 

metavanadato de amonio en 0.36 M de ácido sulfúrico) y 3,97 mL de agua destilada. El 

blanco al igual que en el caso de la determinación del hierro se prepara añadiendo agua 

destilada en lugar de muestra. Se mide la absorbancia a 450 nm y mediante la Ecuación 

32 (asumiendo que todo el metavanadato es oxidado) obtenemos la concentración de 

peróxido de hidrógeno.  
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𝐶𝐻2𝑂2
 (𝑚𝑜𝑙 𝐿−1) =  

𝑉𝑡∗𝐴𝑏𝑠

𝑉𝑚∗283
       (Ec. 32) 

donde Vt son los 10 mL que suman los reactivos más la muestra, Vm es el volumen de 

muestra añadida, Abs es el valor de absorbancia obtenido en cada caso a 450 nm y, 283 

es el coeficiente de extinción molar en mol L-1cm-1 (Pupo Nogueira & Guimarães, 2000). 

3.5.7. pH-metro y conductímetro 

Para las medidas de pH y conductividad se utilizó el pH-metro pHenomenal® MU6100L 

(Figura 3.5.7-1) de la casa comercial VWR. 

 
Figura 3.5.7-1. pH-metro y conductímetro pHenomenal® MU6100L. 

 

3.5.8. Medida demanda química de oxígeno (DQO) 

La DQO mide la cantidad de oxígeno necesario para oxidar toda la materia orgánica 

presente en una muestra líquida, bajo determinadas condiciones de agente oxidante, 

temperatura y tiempo. La metodología utilizada se basa en oxidación de las muestras 

mediante una disolución ácida con exceso de dicromato potásico en presencia de sulfato 

de plata (que actúa como catalizador). La muestra es digestada durante 2 horas a 148°C 

y posteriormente por espectrofotometría se determina la concentración de iones Cr (III). 

Para esta determinación se toma un volumen 3 mL de muestra filtrada y se añade al tubo 

de reacción, se agita y se lleva al termoreactor. Una vez pasadas las dos horas se deja 

enfriar y se mide la concentración mediante el fotómetro (Figura 3.5.8-1) de Cr (III) 

obteniéndose directamente el valor en mg O2 L-1. El rango utilizado en todas las medidas 

fue el de 10-150 mg O2 L-1. 

 
Figura 3.5.8-1. Termoreactor y fotómetro utilizado para la determinación de la DQO. 
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3.5.9. Cromatografía exclusión por tamaños 

La cromatografía de exclusión por tamaños se ha utilizado para la determinación del 

tamaño molecular de las distintas STH obtenidas. Consiste en un equipo de cromatografía 

líquida en el cual, la fase estacionaria es un material poroso que permite la elución 

diferencial de los solutos en función de su tamaño molecular.  

El equipo utilizado ha sido un cromatógrafo Hitachi Chromaster de la casa comercial 

VWR (Figura 3.5.9-1) con una columna de metacrilato marca Shodex modelo OHpak 

SB-805 HQ termostatizada, un automuestreador Chromaster 5210, una bomba 

Chromaster 5110, un detector UV Chromaster 5410 y un detector de fluorescencia 

Chromaster 5440.  

 
Figura 3.5.9-1. Equipo HPLC Hitachi Chromaster. 

 

El programa isocrático empleado para la determinación de los tamaños moleculares se 

muestra en la Tabla 3.5.9-1. 

Tabla 3.5.9-1. Método cromatográfico empleado en SEC. 

% Acetonitrilo 30 

% Tampón fosfato 

(pH 7.2) 

70 

Flujo (mL min-1) 0.8 

Longitud de onda 

(nm) 

260 

 

Se prepararon patrones a una concentración de 20 mg L-1 de PSS (Poli sodio-

estirensulfonato) con diferentes pesos moleculares (Mw) y se midieron obteniendo los 

tiempos de elución (te) para cada patrón. Se calculó también el tiempo total de la columna 

(tƬ) utilizando una concentración de 20 mg L-1 de KNO3 y el tiempo muerto (t0) mediante 

una disolución acuosa de Pullulan a una concentración de 20 mg L-1 obteniéndose un 

tiempo de 6.07 minutos. Con todo esto se calculó el tiempo de retención (tR) para cada 

uno de los patrones mediante la Ecuación 33. En la Tabla 3.5.9-2 se muestran los pesos 

moleculares, tiempo de retención y tiempo de elución de los diferentes patrones.  
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𝑡𝑅 =
𝑡𝑒

𝑡0
        (Ec. 33) 

Tabla 3.5.9-2. Pesos moleculares, tiempos de retención y tiempos de elución de los diferentes patrones 

empleados. 

PSS (Mw) Log Mw te 

(min) 

tR 

145000 5.16 9.50 1.56 

77400 4.89 10.21 1.68 

29100 4.46 10.87 1.81 

9680 3.99 11.50 1.89 

6520 3.81 11.85 1.95 

4230 3.62 12.43 2.05 

 

Con la recta de calibrado se calcularon los pesos moleculares (Mw) de las distintas STH 

(Ecuación 34). La recta de calibrado se obtuvo mediante la representación del tiempo de 

retención frente al log Mw de cada uno de los patrones. 

                            log 𝑀𝑤 = 3.43𝑡𝑅 + 10.58      (Ec. 34) 

𝑅2 = 0.981 

Por último, se calcularon los pesos moleculares medios (Mn), los pesos moleculares 

medios promedios (Mi) y la polidispersidad (ρ) de las muestras, mediante las Ecuaciones 

35-37. 

𝑀𝑛 =  
 ∑ ℎ𝑖

𝑁
𝑖=1

∑ ℎ𝑖/𝑀𝑖
𝑁
𝑖=1

        (Ec. 35) 

𝑀𝑤 =
∑ ℎ𝑖 𝑀𝑖

𝑁
𝑖=1

∑ ℎ𝑖
𝑁
𝑖=1

         (Ec. 36) 

𝜌 =
𝑀𝑤

𝑀𝑛
           (Ec. 37) 

 

3.5.10. Cálculo % humedad, sólidos totales y volátiles 

Se pesaron las muestras frescas en crisoles de porcelana (cada muestra por triplicado) de 

acuerdo con el método normalizado 2540 (APHA-AWWA-WEFF, 1998). Para conocer 

el porcentaje de humedad se secan las muestras en la estufa marca BINDER durante 24 

horas a una temperatura de 105°C±5 y se calcula por diferencia de pesada. Posteriormente 

se incineran las muestras en el horno mufla Nobertherm (Figura 3.5.10-1) a una 

temperatura de 550°C±5 durante dos horas, y por diferencia de pesada se calculan los 

sólidos volátiles y totales presentes en la muestra. 
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Figura 3.5.10-1. Estufa y horno mufla empleados. 

 

 

3.5.11. Dispersión de Luz dinámica  

La dispersión de luz dinámica o DLS es una técnica analítica fisicoquímica que sirve para 

la determinación de la distribución de tamaños de partículas en suspensión o 

macromoléculas en solución, cuantificando el movimiento por dispersión. Se basa en la 

velocidad con que las partículas se difunden en un solvente debido al movimiento 

Browniano (Figura 3.5.11-1). La velocidad de difusión browniana es inversamente 

proporcional al tamaño de partícula y se expresa como el radio hidrodinámico (RH) de 

acuerdo con la ecuación de Einstein Ecuación 38. 

𝑅𝐻 =  
2𝑘𝑇

3𝜋𝜂𝐷
         (Ec. 38) 

donde D es el coeficiente de distribución translacional, k es la constante de Boltzman, T 

es la temperatura absoluta y, η la viscosidad del solvente puro.  

Se prepararon disoluciones de cada una de las STH a una concentración de 3 g L-1 y se 

miden diluciones de éstas hasta alcanzar una concentración de 20 mg L-1. Se realizan tres 

medidas por cada muestra. El equipo empleado ha sido un ZETASIZER Nano series 

(Nano-ZS) de la casa comercial Malvern.  Nos proporciona el valor del radio 

hidrodinámico y anchura de las partículas, así como el grado de polidispersión (P.D.I) 

que es indicativo del grado de homogeneidad de la muestra.  

 
Figura 3.5.11-1. Equipo ZETASIZER para la medición del DLS.  

3.5.12. Resonancia paramagnética electrónica  

La resonancia paramagnética electrónica es una técnica espectroscópica que permite la 

detección de especies con electrones desapareados (Figura 3.5.12-1). Permite la 

detección directa de radicales libres en sistemas químicos o biológicos. Esta técnica 
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permite obtener información estructural y dinámica que están ocurriendo al momento en 

el sistema sin perturbarlo. En este caso nos interesa el uso como trampa de espín (spin 

trap) usado para detectar radicales de vida corta como técnica analítica complementaria.  

El espectrómetro utilizado ha sido el modelo Bruker ESP 300E que opera en la banda X 

y las medidas se han llevado a cabo en capilares de cuarzo. Los parámetros bajo los que 

se han realizado las medidas han sido los siguientes: frecuencia de microondas 9.78 GHz, 

potencia de microondas 5 mW, la frecuencia de modulación 100 kHz con una amplitud 

de modulación de 0.4 Gauss, y tiempo constante 40 ms. Como agente de captura (spin 

trap) se ha utilizado DMPO (5,5-dimetil-1-pirrolina-N-oxido).  

La cantidad de STH para cada muestra se disuelve en agua MQ a pH 4.5, posteriormente 

se adicionan las sales de hierro a una concentración de 5 mg L-1 para Fe(II) y Fe(III), una 

vez disueltas se lleva cuidadosamente el pH a 5 mediante la adición de NaOH. 

Seguidamente, se adiciona el DMPO a una concentración de 17 mM y por último se 

adiciona el H2O2 a una concentración de 1 mM. Una vez se adiciona el H2O2 empieza la 

reacción, por eso es el último reactivo que se incorpora.  

En el caso de las muestras con Fe(III) se acumulan una ganancia de 10 espectros debido 

a la baja señal, no así en el caso de las muestras con Fe(II) donde la señal es tan intensa 

que no es necesario. La intensidad de la señal se determina con la media de la altura de 

los espectros de DMPO-OH, que posteriormente es normalizada.  

 
Figura 3.5.12-1. Espectrómetro de resonancia paramagnética Bruker ESP 300E. 

 

 

3.5.13. Termogravimetría 

El análisis termogravimétrico (TGA) es una técnica que se usa para caracterizar 

propiedades físicas y químicas de los materiales en función de la temperatura bajo una 

atmósfera controlada. Se mide la variación en la masa cuando las muestras son calentadas 

o enfriadas.  
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Se ha usado un equipo TA Q600 (TA Instruments). El análisis se realiza con una rampa 

de temperatura desde temperatura ambiente hasta los 800ºC en atmósfera de aire y 

aumento de ésta de 10ºC min-1. 

3.6.Ensayos de toxicidad 

Se han realizado diferentes ensayos de toxicidad: inhibición de la bioluminiscencia de la 

bacteria marina Allivibrio fischeri (ISO 11348-3:2007 adaptada), ensayo inhibición del 

crecimiento en el alga Pseudokirneriella subcapitata ( ISO 8692:2004 adaptada), 

inhibición movilidad del cladócero Daphnia magna (ISO 6341:2012), ensayo de 

repulsión con la lombriz de tierra Eisenia fétida (ISO 17512-1:2008), ensayos de 

citotoxicidad con las líneas celulares N2a y HEK (ISO 10993-5:2009 adaptada) y ensayos 

de disrupción endocrina RYA (recombinant yeast assay). 

3.6.1. Bioensayo con la bacteria luminiscente Aliivibrio fischeri 

El bioensayo con la bacteria A. fischeri es uno de los ensayos más utilizados para evaluar 

la toxicidad aguda de muestras de agua en presencia de contaminantes. A. fischeri es una 

bacteria anaerobia facultativa gram negativa, de la familia Vibrionaceae que presenta 

bioluminiscencia. Esta bioluminiscencia está ligada al sistema de transporte de electrones 

en la respiración celular, y es indicativa del estado metabólico de la célula, de modo que 

una disminución en la bioluminiscencia indica una disminución en la tasa de respiración 

celular. En presencia de agentes contaminantes, la bioluminiscencia disminuye y se puede 

expresar la toxicidad aguda como concentración efectiva 50 (CE50), que es la 

concentración efectiva del contaminante que produce un 50% de respuesta en la población 

estudiada.  

Este ensayo se realiza de acuerdo con la ISO 11348-3:2007 con algunas adaptaciones. 

Las bacterias fueron suministradas por Fischer Scientific (Madrid, España). Con este 

bioensayo se mide la inhibición de la luminiscencia de la bacteria marina A. fischeri (cepa 

NRRL B-11177) que se pone en contacto con diferentes diluciones de las muestras. Este 

ensayo se realiza con la ayuda de un módulo inyector de microplacas Tecan modelo 

Infinite M200 (Figura 3.6.1-1). Primero, se les ajusta el pH a las muestras para asegurar 

las condiciones adecuadas para el crecimiento de las bacterias y se les adiciona NaCl para 

alcanzar una concentración del 2% de sal, y con ayuda del módulo inyector se siembran 

en la microplaca. Paralelamente, la bacteria liofilizada es reconstituida y sembrada 

manualmente en otra microplaca. Transcurridos 15 minutos, la bioluminiscencia de la 
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microplaca que contiene las bacterias es medida. El contenido de la microplaca con las 

muestras se transfiere a la microplaca con las bacterias y se ponen en contacto durante 30 

minutos, transcurrido este tiempo se mide la disminución en la bioluminiscencia de las 

bacterias. Todo el ensayo se lleva a cabo a una temperatura de 15°C. 

 
Figura 3.6.1-1. Módulo inyector de microplacas Tecan modelo Infinite M200. 

 

3.6.2. Bioensayo con el alga Pseudokirchneriella subcapitata 

P. subcapitata es un alga verde (clorófita) unicelular con forma de medialuna que puede 

encontrarse en sistemas acuáticos epicontinentales eutróficos u oligotróficos. La tasa de 

crecimiento se ve afectada y disminuye cuando son expuestas a muestras que contienen 

contaminantes tóxicos. Este ensayo de toxicidad aguda se realizó de acuerdo con la ISO 

8692:2004 con algunas adaptaciones. La población de algas fue suministrada por ECOtest 

S.L. (Valencia, España). 

El primer paso para la realización del ensayo consiste en la inmovilización del alga y 

cultivo de ésta hasta llegar a la fase exponencial de crecimiento. Para ello, el alga 

inmovilizada se agita y centrifuga varias veces en un medio de disolución (matrix 

disolving medium) y se resuspenden en medio de cultivo BBM (Bold’s Basal Medium). 

La disolución obtenida se mantiene en cámara climática durante 12 horas a 22±2°C en 

agitación continua y bajo una intensidad luminosa de 1100 lux. 

Todas las muestras a las que se les va a realizar este bioensayo deben tener ajustado el 

pH a valores de entre 7 y 8. Una vez se ha alcanzado la fase de crecimiento exponencial 

de la población se procede al ensayo propiamente dicho (Figura 3.6.2-1). Para el 

sembrado de las microplacas (microplacas transparentes de 96 pocillos de fondo plano) 

se utiliza el Tecan Infinite M200. El Tecan realiza el llenado automático de las 

microplacas con las muestras problema y el cultivo de algas (104 cél mL-1). 
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Cada ensayo/muestra cuenta con ocho réplicas de control negativo (algas + medio de 

cultivo), ocho réplicas de cada dilución (algas + medio de cultivo + muestra problema) y 

ocho blancos (medio de cultivo), el volumen total sembrado en cada pocillo es de 300 μL.  

Las microplacas se meten en bolsas de plástico, se saturan con CO2 al 2%, se sellan y se 

introducen en la cámara climática bajo las condiciones citadas anteriormente. El 

crecimiento de la población de P. subcapitata se mide a las 24, 48 y 72 horas mediante la 

medición de la clorofila in vivo por fluorescencia (430 nm y 663 nm de excitación y 

emisión respectivamente). La toxicidad aguda se expresa como CE50. 

  
Figura 3.6.2-1. Procedimiento de sembrado de las placas (izquierda) y placa a las 48 h de la siembra. 

 

3.5.3. Bioensayo de toxicidad con el microcrustáceo Daphnia magna 

D.magna es un microcrustáceo planctónico ampliamente utilizado como indicador 

ambiental del estado de los efluentes dulceacuícolas. Es uno de los organismos más 

utilizados en ensayos toxicológicos debido a su ciclo de vida corto, a su reproducción 

partenogenética que garantiza la homogeneidad de los cultivos y a que es de fácil manejo. 

Las epifias de D. magna fueron suministradas por ECOtest S.L. y el ensayo se realizó de 

acuerdo con la ISO 6341:2012. 

Tres días antes de la realización del ensayo se eclosionan los huevos de resistencia 

(epifias), vaciando el contenido de un vial en un tamiz y lavando abundantemente con 

agua. Las epifias se transfieren a una placa Petri de 9-10 cm de diámetro con 12 mL de 

medio reconstituyente. Para que los neonatos estén listos para su utilización se incuban 

durante 72 horas a 22±2°C bajo iluminación constante.  

El pH de todas las muestras a analizar se ajusta a valores de entre 7-8. Se preparan por 

triplicado las diluciones en placas de fondo plano, así como el blanco, y se añaden 10 mL 

de medio con las correspondientes diluciones. Por último, se añaden 5 organismos a cada 

una de las placas (Figura 3.6.3-1), y se llevan a la incubadora dónde los organismos 
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estarán en contacto con la muestra problema durante 48 horas. A las 24 y 48 horas se hace 

recuento de los organismos, muertos e inmóviles.  

 

 
Figura 3.6.3-1. Preparación del ensayo para D. magna. 

 

3.5.4. Ensayo toxicidad aguda lombriz de tierra Eisenia fetida 

Las lombrices se usan como prueba para evaluar la toxicidad de las muestras problema 

en los suelos. El objetivo de este ensayo es determinar la repulsión que siente la lombriz 

de tierra por el sustrato que contiene las muestras problema. Las pruebas de repulsión se 

realizaron con organismos adultos con presencia de clitelo y con dos/tres meses de edad, 

siguiendo el protocolo establecido por la norma ISO 17512-1:2008. Los organismos 

fueron suministrados por el departamento de Ingeniería Hidráulica y Medio Ambiente de 

la Universitat Politècnica de València.  

Primero se preparó y homogeneizó el sustrato, cuya composición fue:  

 69% de arena de cuarzo industrial 

 20% arcilla de caolinita (con un mínimo de 30% de caolinita) 

 10% de turba rubia 

 1% de carbonato cálcico 

Una vez preparado se distribuye en los recipientes de vidrio, de 14 cm de diámetro y 6 

cm de altura, una cantidad de 500 g. Los recipientes se dividen en dos partes (una va a 

contener el sustrato con la muestra problema y la otra solo sustrato) es decir, 250 g para 

cada división. El sustrato se humecta para conseguir una humedad del 40%. Con el 
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sustrato preparado y dividido en el recipiente de ensayo se introducen los organismos en 

la división que queda entre los sustratos, los organismos fueron purgados previo al ensayo 

durante 24 horas. Los recipientes fueron tapados con film y agujereados para permitir la 

respiración. Transcurridas 48 horas a una temperatura 22±1°C e iluminación constante se 

procedió al recuento de los organismos en cada parte del sustrato. Cada muestra se 

preparó por triplicado, así como el blanco.  

Los resultados se expresan como porcentaje de respuesta neta, de acuerdo con la siguiente 

Ecuación 39: 

𝑁𝑅 =  
(𝐶−𝑇)

𝑁
∗ 100      (Ec. 39) 

donde NR es el porcentaje de respuesta neta, C es el número de organismos en el lado 

control, T es el número de organismos en el lado con la muestra problema y N es el 

número total de organismos.  

Si el valor de NR es positivo indica que ha habido repulsión, si es negativo que existe 

atracción por el compuesto y si es igual a cero quiere decir que no hay respuesta.  

3.5.5. Ensayo citotoxicidad con las líneas celulares HEK y N2a 

Los ensayos de viabilidad celular se realizan sobre dos líneas celulares, HEK (células 

embrionarias de riñón humano) y N2a (neuroblastoma de ratón). La viabilidad celular se 

evalúa usando resazurina. La resazurina es un indicador redox que permite detectar la 

viabilidad celular por la conversión de una tinción azul no fluorescente a un color rojo 

(resozurina) en respuesta a una reducción química.  

Las células se mantienen en placas de cultivo de tejidos hasta su uso en medio Eagle 

modificado de Dulbecco (DMEM) suplementado con 1% de L-glutamina, 2% de 

penicilina-estreptomicina y 10% de suero bovino fetal. La incubación celular se realiza a 

37ºC y 5% de CO2 en atmósfera humidificada. Las células se recogen cuando alcanzan 

una confluencia del 70-90% y se evalúa la viabilidad celular y densidad mediante Tryptan 

Blue con un hemocitómetro antes de su uso en el ensayo.  

El ensayo se lleva a cabo en una placa de cultivo de tejidos de 96 pocillos. Cada pocillo 

se llena con 100 µL de una de las suspensiones celulares (1*105 cel mL-1) en DMEM 

suplementado. A las 24h, las muestras se siembran con diluciones en serie y se incuban 

otras 24h. Posteriormente se retira el medio y se añaden 100 µL de solución de resazurina 

a una concentración de 15 µM. A las 4h se procede a la lectura de la fluorescencia en el 
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lector de placas del Tecan Infinite M200 a 560/590 nm Ex/Em. Se realizan controles 

negativos y blancos que se analizan simultáneamente con las muestras.  

3.5.6. Ensayo con levaduras recombinantes RYA (Recombinant Yeast Assay) para 

la evaluación de la actividad estrogénica 

El objetivo de este ensayo es comprobar la actividad estrogénica de los compuestos 

problema. Se basa en el uso de una cepa de levadura Saccharomices cerevisae modificada 

genéticamente, cepa BY4741 (ER). 

Las muestras de agua se concentran utilizando un sistema de vacío (Extra Vac 12, 

Scharlab) mediante la utilización de cartuchos SPE (Solid Phase Extraction) de la misma 

marca comercial. Los cartuchos son previamente acondicionados con 10 mL hexano, 10 

mL de diclorometano, 10 mL metanol y 15 mL de agua MQ para lavarlos con un flujo de 

5 mL min-1. Se filtra un volumen de 0.5 L de muestra por cada cartucho. Una vez filtrada 

la muestra el cartucho se lava con 5 mL de agua MQ y se seca en la estufa. Una vez seco 

se procede a la elución de los parabenos del cartucho; para ello se hace pasar por éste 10 

mL de diclorometano:hexano (1:1) y 10 mL de diclorometano:acetona (1:1). Los 

disolventes utilizados son evaporados por rotavapor (Figura 3.6.6-1), y el extracto seco 

es reconstituido con 500 μL de metanol. Las muestras extraídas se almacenan a -4ºC hasta 

su análisis.  

 
Figura 3.6.6-1. Concentración de las muestras. 

 

El primer paso para realizar este ensayo es cultivar la levadura a partir de criocultivos. Se 

siembran placas a partir de estos criocultivos (-80°C) y se incuban durante 24-48 horas a 

30°C, obteniéndose lo que se conoce como cultivos stock. A partir de éstos, se siembran 

las placas con el medio de cultivo selectivo (YPD en este caso) según la cepa y se incuban 

24 horas a 30°C. Una vez transcurrido este tiempo, se inoculan en tubos de ensayo con 

medio de cultivo líquido y se incuban de nuevo a 30°C durante 17 horas y con agitación 

suave. Posteriormente se comprueba que volumen es el adecuado para que contenga la 
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cantidad de células en fase exponencial de crecimiento necesaria para garantizar el 

ensayo, es necesario un cultivo con una densidad óptica de 0,08-0,15 a 600 nm, y se 

inoculan en matraces Erlenmeyer de 50 mL con el medio de cultivo específico de la cepa.  

El segundo paso consiste en el llenado de las placas multipocillo de polipropileno 

(NUNCTM, Thermo Scientific). La primera columna se llena con el cultivo de la levadura 

y la muestra preconcentrada a una dilución 1:20 v/v, y de esta se van realizando diluciones 

1:2 sucesivas a lo largo de la placa hasta llegar a la columna 9. La columna 10 es el control 

de toxicidad, la 11 el control positivo y la 12 el control negativo (Figura 3.6.6-2). Las 

placas se incuban a 30°C con agitación orbital (120 rpm) durante 6 horas.  

 
Figura 3.6.6-2. Ejemplo de siembra en las placas multipocillo para el ensayo RYA. 

 

Una vez incubadas se añade a todos los pocillos el YPER (Yeast Protein Extraction 

Agent), que es un tampón de lisis, para permeabilizar la pared de la levadura y extraer las 

proteínas solubles. Se incuban de nuevo las placas 30 minutos a 30°C.  

Se añade el sustrato fluorescente MU-Gal para la detección de la β-galactosidasa a cada 

uno de los pocillos y se deja reposar la placa durante 5 minutos para asegurar que los 

restos celulares se depositen y se procede a la lectura de la placa. 

Se mide la fluorescencia empleando el lector Tecan Infinite M200 a una longitud de onda 

de excitación de 360 nm y una longitud de onda de emisión de 460 nm cada 42 segundos 

durante 20 minutos. La intensidad de la fluorescencia registrada en ese tiempo 



  Material y métodos 

70 
 

corresponde con la actividad enzimática. Dicha cantidad es proporcional a la cantidad de 

enzima, que a su vez es proporcional a la cantidad de complejo ligando-receptor formado 

que active la transcripción del gen LacZ. La actividad máxima ha de ser la del control 

positivo y la actividad mínima la del control negativo.  

La actividad de β-galactosidasa se calcula a partir de las pendientes de la recta de los 

valores de fluorescencia frente al tiempo. Para ello se asume que en la formación del 

complejo ligando-receptor nunca es limitante.  

Este ensayo no proporciona una medida directa de los contaminantes potencialmente 

tóxicos o de sus actividades, por lo que los resultados se calculan como equivalentes E2 

(EEQ). Los equivalentes son la concentración de los ligandos de referencia (ng L-1) que 

debería estar presente para obtener una respuesta similar a la observada (Noguerol et al., 

2006) 

3.6. Métodos matemáticos y estadísticos  

3.7.1. Análisis estadísticos de los bioensayos de toxicidad 

Para los diferentes ensayos de toxicidad realizados se ha calculado el valor MID, que es 

el factor de dilución requerido para producir un 50% de efecto en la población estudiada, 

el LID, que es la dilución más baja que no produce efecto en la población estudiada, y la 

CE50 (Concentración Efectiva 50) que es la concentración requerida para causar el 50% 

de respuesta en la población.  

El valor MID se ha calculado mediante análisis Probit, utilizando el programa estadístico 

SPSS (versión 16.0), y el valor LID se ha calculado mediante el programa estadístico 

Statgraphics Plus (versión 5.1). Además, se ha aplicado análisis de la varianza ANOVA 

para conocer el efecto del tiempo de tratamiento en los procesos de degradación, tomando 

un ρ<0.05. 

3.7.2. Análisis de matrices de excitación emisión de fluorescencia (EEM) y análisis 

paralelo de factores.  

Las matrices de excitación emisión son una técnica analítica complementaria que 

proporciona gran cantidad de información que de otra manera sería complicada de 

conocer. Generalmente se han utilizado para obtener información acerca de la 

composición química de la materia orgánica disuelta (MOD) gracias a la alta sensibilidad 

que presenta esta técnica. En aplicaciones simples, la fluorescencia de un fluoróforo a una 

longitud de onda de excitación emisión concreta se utiliza para medir concentraciones. 
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Sin embrago, generalmente se utilizan barridos de fluorescencia para medir una muestra 

combinada de fluoróforos conocidos y desconocidos (Bahram et al., 2006). Las técnicas 

de análisis multivalentes de datos se han utilizado para el estudio de señales de 

fluorescencia de muestras complejas (Stedmon et al., 2003), siendo de las más utilizadas 

PARAFAC.  

El análisis paralelo de factores (PARAllel Analysis FACtor) proporciona un modelo tanto 

cuantitativo como cualitativo de los datos analizados, y separa la señal medida en señales 

individuales con espectros de Ex/Em específicos. Los datos de fluorescencia son 

multidireccionales, ya que dependen de tres factores: de la longitud de onda absorbida 

(excitación) y de la longitud de onda a la que presenta fluorescencia (emisión). 

Combinando los datos medidos de una serie de muestras se obtiene una matriz 

tridimensional definida por tres matrices bidireccionales A, B y C con elementos aij, bij y 

cij (Ecuación 40), donde xijk es la matriz tridimensional con dimensiones I, J y K. Es la 

intensidad de fluorescencia de la muestra i medida a la longitud de onda de emisión j y a 

longitud de onda de excitación k, εijk es el error o residuo derivado del ruido o cualquier 

otra variación no modelada. Si hay fluoróforos F en la mezcla la señal medida es la suma 

de la contribución de cada uno de ellos.   

xijk= ∑ 𝑎𝑖𝑓𝑏𝑗𝑓𝑐𝑘𝑓 + 𝜀𝑖𝑗𝑘, 𝑖 = 1. , . 𝐼; 𝑗 = 1. , . 𝐽; 𝑘 = 1, . , 𝐾;𝐹
𝑓=1    (Ec. 40) 

El resultado del modelo son los parámetros a, b y c. Representan respectivamente la 

concentración, los espectros de emisión y los espectros de excitación de los fluoróforos.  

En la presente tesis doctoral la representación y análisis por PARAFAC de las matrices 

medidas se ha realizado usando MATLAB2018b junto a la interfaz de usuario 

desarrollada por nuestro grupo de investigación en el proyecto al que está asociado mi 

contrato FPI (Micó et al., 2019) la cual emplea rutinas de drEEM toolbox para el 

pretratamiento y análisis de los datos. Los pasos seguidos para medir y obtener las EEMs 

y la representación y análisis de estas se muestran a continuación (Figura 3.7.2-1).  
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Figura 3.7.2-1. Flujo de trabajo de la aplicación EEMlab. Extraído de Micó et al., 2019.
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Esta parte de la tesis se va a dividir en 5 capítulos dirigidos a cumplir los objetivos 

específicos de la Tesis, y que se corresponden con 5 artículos científicos derivados de la 

misma (ya publicados o en fase de publicación).  

Capítulo 1 

En este capítulo se sintetizan las STH, se caracterizan y se platea la posibilidad de aplicar 

diferentes tiempos de fermentación del residuo de la producción del aceite de oliva para 

la extracción de STH y su aplicación al proceso foto-Fenton a pHs más próximos a la 

neutralidad. Se utilizan residuos a los que se les ha aplicado tres tiempos de fermentación 

diferentes y se caracterizan las STH obtenidas, posteriormente se aplican al proceso foto-

Fenton y se comprueba su eficiencia, determinando que no es necesario fermentar los 

residuos para mejorar la eficiencia de las STH obtenidas. 

Artículo derivado: “Degradation of emerging polltants using different fermentation times 

olive mill wastes humic like substances at circumneutral photo-Fenton process”. (artículo 

en fase de escritura) 

Capítulo 2 

Una vez comprobada la eficiencia de los diferentes tiempos de fermentación, se decide 

separar STH de diferente tamaño de partícula para comprobar el efecto que puede tener 

sobre el proceso foto-Fenton este factor. Se comprueba la eficiencia de tres fracciones de 

STH separadas mediante membranas y se evalua la toxicidad sobre varios organismos 

pertenecientes a diferentes niveles de la cadena trófica.  

Artículo derivado: “Humic like substances isolated from olive mill wastes as iron 

complexants for the photo-Fenton treatment of emerging pollutants at mild conditions: 

toxicity assessment. 2021”. Journal of Environmental Chemical Engineering (enviado). 

Capítulo 3 

Estudiada la influencia del tratamiento del residuo con diferentes condiciones de 

extracción y separación para su posterior aplicación al proceso foto-Fenton, así como su 

carcaterización y toxicidad, se evalúa el mecanismo de reacción de las STH en el proceso.  

Artículo derivado: “Unveiling the dependence between hydroxyl radical generation and 

performance of Fenton systems with complexed iron”. 2019. ACS Omega. 4, 21698-

21703. 
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Capítulo 4 

Una vez determinada la mejor metodología de extracción de las STH así como su 

mecanismo de reacción, se compara la aplicación en el proceso foto-Fenton de tres tipos 

diferentes de STH provenientes de tres tipos de residuos sobre una mezcla de parabenos, 

seleccionados como ejemplo de CE listados por la UE, y se evalua la toxicidad derivada.  

Artículo derivado: “Removal of pharmaceutical and personal care products (parabens) 

presents in cosmetic wastewaters by mild photo-Fenton process using humic like 

substances and their toxicity assessment”. (En proceso de escritura).  

Capítulo 5 

Finalmente, estudiado el efecto de las STH en la mejora de la eficiencia del proceso 

oxidativo foto-Fenton a pHs más próximos a la neutralidad, se buscan otras posibles 

aplicaciones de las STH para el desarrollo de tecnologías más eficiencientes para la 

eliminación de contaminantes emergentes. Se estudia la capacidadde las STH para 

concentrar los contaminantes y de este modo, acoplar procesos de membrana seguidos de 

procesos foto-Fenton para descontaminar aguas con una elevada carga de contaminante.  

Artículo derivado: “Use of membranes systems coupled with photo-Fenton process to 

remove emerging pollutants at high concentrations”. (En proceso de escritura) 
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4.1. APLICACIÓN DE SUSTANCIAS TIPO HÚMICAS CON DIFERENTE 

TIEMPO DE FERMENTACIÓN PROCEDENTES DEL RESIDUO DE LA 

OLIVA PARA LA ELIMINACIÓN DE CONTAMINANTES EMERGENTES POR 

PROCESO TIPO FOTO-FENTON.  

4.1.1. Introducción 

El uso de agentes quelantes capaces de complejar el hierro es una de las estrategias más 

prometedoras para llevar el proceso foto-Fenton a pH más próximos a la neutralidad. 

Estos compuestos son capaces de formar complejos fotoactivos y son estables durante el 

proceso (Santos-Juanes et al., 2017). Como hemos visto en el Apartado 1.2.2.3.4, en los 

últimos años se ha estudiado la aplicación de diferentes complejos como el EDTA (De 

Luca et al., 2014), el EDDS (Soriano-Molina et al., 2019; Miralles-Cuevas et al., 2019) o 

el NTA (Dong et al., 2019) entre otros.  

A parte de agentes complejantes de origen químico, otro tipo de sustancias como las SH 

(Sustancias Húmicas) o STH (Sustancias Tipo Húmicas) han generado interés en cuanto 

a su uso como agentes complejantes del hierro. Son macromoléculas naturales originadas 

por transformaciones microbianas y químicas que tienen lugar en los suelos. En su 

estructura presentan quinonas (además de grupos -OH y -COOH) que ayudan a reducir el 

Fe(III) a Fe(II) manteniendo el Fe en disolución y ampliando el rango de aplicación del 

proceso foto-Fenton, como ha demostrado (Georgi et al., 2007). Como se ha citado 

anteriormente, algunos autores de nuestro grupo de investigación han extraído STH de 

diferentes tipos de residuos como residuos sólidos urbanos (Gomis et al., 2014) o residuo 

de la producción del aceite de oliva (García-Ballesteros et al., 2018) y las han adicionado 

al proceso foto-Fenton consiguiendo buenos resultados de degradación de los 

contaminantes seleccionados en cada caso.  

Considerando la importancia de la producción del aceite de oliva en los países 

mediterráneos, con los consiguientes residuos asociados al proceso, pone de manifiesto 

el creciente interés en la extracción de STH provenientes de este residuo y, en profundizar 

en el conocimiento de sus posibles aplicaciones.  

Hay que considerar que los residuos generados en la producción del aceite de oliva son 

recalcitrantes y fitotóxicos (Roig et al., 2006) y necesitan de procedimientos especiales 

de gestión de residuos en la mayoría de los países. La revalorización de este residuo 
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estaría de acuerdo con los objetivos de la Unión Europea respecto al fomento de la 

economía circular.  

Para el presente trabajo, se han extraído STH procedentes del residuo de la producción 

del aceite de oliva de la almazara de Millena (Alicante) y se han sometido a diferentes 

tiempos de fermentación. Se ha empleado residuo fresco (MH), residuo fermentado un 

mes (MHF) y residuo fermentado un año (MHF-1A) sin dializar y dializado 

respectivamente (MH-D, MHF-D y MHF-1A-D). Posteriormente, se ha estudiado su 

adición como agentes complejantes del Fe en el proceso foto-Fenton. Se han caracterizado 

las STH obtenidas mediante diferentes técnicas: espectroscopía UV-Vis, DLS, FTIR, 

TGA y fluorescencia. De entre las técnicas seleccionadas, las matrices de excitación 

emisión (EEMs) que se obtienen por fluorescencia, arrojan información acerca de la 

composición de las muestras mediante la identificación de fluoróforos que pueden ser 

asignados a diferentes familias de compuestos. Las EEMs combinadas con el análisis 

matemático PARAFAC nos permite conocer la tendencia de los diferentes componentes 

de las muestras a lo largo del tratamiento, evitando el uso de técnicas sofisticadas. 

El objetivo final del estudio es determinar y comparar el papel de las STH sometidas a 

diferentes tiempos de fermentación como agentes complejantes del hierro en el proceso 

tipo foto-Fenton a pH 5, prestando especial atención a los cambios en la composición de 

la materia orgánica medida por EEM-PARAFAC. Para los experimentos de degradación 

se han seleccionado seis contaminantes emergentes: acetaminofeno (ACF), amoxicilina 

(AMOX), acetamiprid (ACP), cafeína (CAF), carbamazepina (CAR) y ácido clofíbrico 

(CLOF).  

4.1.2. Extracción de las STH 

La extracción de STH se realiza a partir del residuo sólido de la producción del aceite de 

oliva (alperujo) obtenido de la Almazara de Millena (Alicante), al que se ha sometido a 

diferentes tiempos de fermentación. Se somete a digestión básica 0.125 kg del residuo 

fresco corregido por la humedad con 0.5 L de KOH 0.3 M a 400 rpm y 24 horas. Una vez 

transcurrido este tiempo, se lleva el volumen hasta 5 L con KOH a la misma 

concentración para acabar de extraer las STH que puedan quedar, y se filtra la muestra 

por un tamaño de poro de 100 µm para eliminar toda la parte insoluble que pueda estar 

presente como piel o restos de hueso. Posteriormente se filtra toda la solución por 

membranas cerámicas de TiO2 de siete canales interiores con un tamaño de poro de 50 
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kDa, así se obtienen tres tiempos de fermentación de STH: MH, MHF y MHF-1A. El 

retentato (RT) obtenido en cada filtración se seca en la estufa hasta la eliminación total 

de toda la humedad y se tritura, obteniendo así las STH. De cada tiempo de fermentación 

se toma una parte y se somete a diálisis con membranas de tamaño de poro 12 000 Da 

para eliminar todas las sales procedentes de la extracción. Posteriormente estas STH de 

diferentes tamaños se aplicarán al proceso foto-Fenton a pH más neutros; se busca 

determinar si el tiempo de fermentación del residuo de las STH condiciona el proceso.  

4.1.3. Caracterización de las STH 

El peso molecular de las diferentes STH se ha calculado por cromatografía de exclusión 

por tamaños (SEC); cuanto mayor sea la molécula, menor es el tiempo de retención. El 

tamaño y el peso molecular se especifica comparando los valores obtenidos con 

estándares de tamaños moleculares conocidos. Generalmente se utiliza el poliestireno de 

sulfonato como estándar (PSS) (Liu et al., 2010). Hay que tener en cuenta que la MOD o 

SH pueden presentar estructuras más ramificadas y entrecruzadas que el patrón PSS, por 

lo que los resultados obtenidos son aproximados (Sillanpää et al., 2015). Como puede 

observarse en la Figura 4.1.3-1 los tiempos de elución son prácticamente los mismos en 

todos los casos, indicando que todas las STH tienen pesos moleculares (Mw) similares. 

Las muestras dializadas presentan un mayor peso molecular, en torno a los 6400 kDa, 

mientras que las no dializadas se encuentran en los 4600 kDa. Estos valores están de 

acuerdo con los obtenidos por García-Ballesteros et al., 2018.  

 

Figura 4.1.3-1. Cromatograma de exclusión por tamaños obtenido para las diferentes STH. Muestras no 

dializadas: MH, MHF, MHF-1A (negro) y dializadas: MH-D, MHF-D, MHF-1A-D (gris). 

 

El tamaño de los agregados se ha determinado usando la técnica de dispersión de luz 

dinámica (DLS); esta técnica se utiliza para conocer el radio hidrodinámico de las 
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partículas. Los resultados obtenidos (Figura 4.1.3-2) varían entre los diferentes tiempos 

de fermentación de las STH. En el caso de MH y MH-D se han obtenido valores en torno 

a los 400 nm (419.2 y 379.6 nm respectivamente) de acuerdo con los valores obtenidos 

por García-Ballesteros et al., 2018. El radio hidrodinámico obtenido para MHF (218.6 

nm) es más similar a los obtenidos por Avetta et al., 2015 en la caracterización de STH 

extraídas de residuos sólidos urbanos, donde se obtuvieron valores de 135 nm, lo cual 

tiene sentido ya que estas se obtuvieron del digestato de un digestor anerobio, es decir, 

estaban fermentadas. Los elevados valores obtenidos para MHF-D y MHF-1A-D podrían 

explicarse por la capacidad de las STH de formar agregados (Sutton et al., 2005).  

 

Figura 4.1.3-2. Valores obtenidos para la medida DLS de las STH dializadas (■) y no dializadas (♦). 

Respecto a la medida FTIR, las principales características son similares entre las 

diferentes STH indicando el origen común de las muestras, así como los mismos grupos 

funcionales, aunque, pueden observarse algunas diferencias entre las muestras dializadas 

y las no dializadas. El ancho pico registrado entre 3600-3000 cm-1 se asigna a las 

vibraciones de los grupos O-H de fenoles, alcoholes y ácidos carboxílicos y, a vibraciones 

de los N-H de amidas y aminas (Andjelkovic et al., 2006). Es la banda de absorción IR 

más marcada en todas las muestras analizadas. La banda de absorción entre los 2960-

2860 cm-1 se relaciona con cadenas alifáticas (C-H) (Krivácsy et al., 2001). Los picos de 

absorción medidos a 1800-1650 cm-1 muestran la presencia de dobles enlaces (C=O) de 

grupos ésteres y carboxílicos. El primer pico se relaciona con enlaces C=O de COOH y 

otros grupos carboxílicos como cetonas y aldehídos (Duarte et al., 2007; Duarte et al., 

2005). La segunda banda se relaciona con la presencia de deformaciones de los C-O y O-

H de COOH y enlaces fenólicos C-O. Alrededor de los 16212 cm-1 aparecen las bandas 

de absorción de los grupos carboxílicos ionizados; la región entre los 1620-1600 cm-1 

también puede relacionarse con estiramientos C=C de anillos aromáticos, estiramiento 

C=O en quinonas, ácidos cetónicos y amidas primarias (Enev et al., 2014). El espectro de 
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FTIR que se muestra en la Figura 4.1.3-3 está de acuerdo con los diferentes autores: 

Marques et al., 2005; Francioso et al., 2007; Enev et al., 2014; Kristensen et al., 2015. No 

se han observado grandes diferencias entre las medidas de las distintas muestras.  
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Figura 4.1.3-3. Espectro de absorbancia FTIR obtenido para las diferentes muestras de STH. 

En la Figura 4.1.3-4 se muestra el análisis termogravimétrico. Esta técnica se usa 

normalmente para la caracterización de AH y para conocer su descomposición termal 

(Kucerik et al., 2004). Pueden observarse diferentes picos, que varían entre las muestras 

dializadas y no dializadas y entre los diferentes tiempos de fermentación de las STH. 

Generalmente, se registra una primera reacción exotérmica en torno a los 300ºC debida a 

la descomposición de las proteínas y los grupos carboxílicos, y una segunda reacción 

exotérmica a 450ºC aproximadamente que indica la descomposición del carbón 

refractario (Francioso et al., 2007). En las muestras dializadas, la pérdida de masa es 

mucho más acusada, se observa una fuerte pérdida de masa entre los 350-550ºC. La 

descomposición de proteínas, carbohidratos y ácidos grasos poliinsaturados tiene lugar a 

los 330ºC (García-Ibañez et al., 2006), de acuerdo con la pérdida del núcleo aromático 

por la descomposición termal (Marques et al., 2005).  
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Figura 4.1.3-4. TGA obtenido para las diferentes STH. Muestras no dializadas (negras) y dializadas 

(grises). Gráfica de la pérdida de peso (%/ºC) frente a la T (ºC). 

 

La fluorescencia es una función de la estructura y de los diferentes grupos funcionales 

presentes, y es capaz de discriminar entre diferentes cromóforos (Valencia et al., 2013). 

Esta técnica espectroscópica es sensible y selectiva y no precisa de preparación de las 

muestras (Matilainen et al., 2011). La combinación entre la fluorescencia y la absorbancia 

a determinadas longitudes de onda características (como los valores SUVA254, E2/E3 o 

E4/E6 ratios) son útiles para conocer los mecanismos de degradación y la eficiencia en 

procesos fotocatalíticos. Las matrices de excitación emisión son una herramienta muy útil 

para la caracterización de muestras complejas con presencia de MOD (Xiao et al., 2020; 

Her et al., 2003). En la Figura 4.1.3-5 se muestra las EEM obtenidas para las diferentes 

muestras de STH. Las muestras no dializadas presentan una señal muy intensa entre los 
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400-500 nm, que corresponde con la región atribuible a las SH (Yang et al., 2015). En el 

caso de las muestras dializadas el área de emisión es mayor (350-550 nm) pero, en 

cualquier caso, entran dentro de la región característica de las SH (Coble, 1996; 

Henderson et al., 2009); el movimiento del área de emisión puede deberse a una mayor 

fuerza iónica en estas muestras.  

 
Figura 4.1.3-5. EEM obtenidas para las diferentes STH. Arriba: no dializadas, abajo: dializadas. El eje X 

corresponde a las longitudes de onda de excitación (250-500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de 

emisión (300-600 nm).  

En el caso de valores específicos de emisión a determinadas longitudes de excitación 

como los índices FI (índice de fluorescencia) o HIX (índice de humificación) no se han 

obtenido conclusiones claras. Respecto al FI los valores entre las diferentes muestras son 

muy parecidos (entre 0.8-1.5) lo que indicaría que las muestras provienen del mismo 

origen, mientras que para el índice HIX los valores fueron muy dispares entre ellos, no 

obteniéndose una conclusión clara sobre el grado de humificación con esta técnica.  

De acuerdo con los resultados obtenidos para la caracterización de las diferentes STH, se 

puede concluir que estas sustancias son tipo húmicas y que por lo tanto van a actuar como 

agentes complejantes del hierro en el proceso tipo foto-Fenton.  

4.1.4. Aplicación de las STH en proceso foto-Fenton 

Se ha estudiado la capacidad de estas sustancias para llevar a cabo el proceso foto-Fenton 

a pHs más próximos a la neutralidad sobre la degradación de una mezcla de seis 

contaminantes a una concentración de 5 mg L-1 cada uno. La Figura 4.1.4-1 muestra la 

degradación de los seis contaminantes seleccionados a pH 5 en ausencia de STH, donde 
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se alcanza cierta degradación de estos. Sin embargo, si comparamos con la adición de 20 

mg L-1 de STH (Figura 4.1.4-2), se alcanzan mejores resultados de degradación en el uso 

de cualquiera de los diferentes tiempos de fermentación a excepción de las sustancias 

fermentadas un año (MHF-1A y MHF-1A-D). La decisión de qué cantidad de STH 

adicionar al proceso para que sea eficiente, se ha hecho de acuerdo con los estudios de 

Gomis et al., 2015, quienes concluyeron para la misma mezcla de contaminantes, que la 

cantidad óptima de STH necesaria para complejar 4-5 mg L-1 de Fe era de 19-22 mg L-1 

de STH. 

 

Figura 4.1.4-1. Degradación de la mezcla de contaminantes frente al tiempo sin la adición de STH. 

Condiciones experimentales: [CEs]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 75 mg L-1, pH0 5. ACF 

(●), AMOX (■), CAF (♦), ACP (+), CBZ (x), CLOF (▲). 
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Figura 4.1.4-2. Degradación de la mezcla de contaminantes con la adición de las diferentes STH. A: MH, 

B: MHF, C: MHF-1A, D: MH-D, E: MHF-D, F: MHF-1A-D. Condiciones experimentales: [CEs]0 5 mg 

L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 75 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1. ACF (●), AMOX (■), CAF (♦), 

ACP (+), CBZ (x), CLOF (▲). 

 

Se observa que mediante la adición de las STH (a excepción del residuo fermentado un 

año: MHF-1A y MHF-1A-D), tas 1 hora de tratamiento se eliminan todos los 

contaminantes excepto el ACP, quedando presente en la disolución aproximadamente un 

20% de la cantidad inicial; estos resultados están de acuerdo con los porcentajes de 

degradación obtenidos por Gomis et al., 2014 y Gomis et al., 2015. El ACP se usa 

generalmente como contaminante modelo debido a que es un pesticida muy recalcitrante 

(Arzate et al., 2017). Klamerth et al., 2011 estudiaron diferentes agentes complejantes de 

Fe en proceso foto-Fenton para la degradación de una mezcla de contaminantes (entre los 

que se encontraban CBZ, CAF y ACF), concluyendo que la adición de 10 mg L-1 de SH 

a pH cercano a 5 conseguía degradar los contaminantes en tiempos de tratamiento 
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razonables. Si se comparan los resultados de degradación obtenidos con el uso de las STH 

dializadas y no dializadas, se observan mejores tiempos de degradación en el caso de las 

STH dializadas (MH-D y MHF-D), contrariamente a lo obtenido en el trabajo de García-

Ballesteros et al., 2018. Debido a estos resultados, se decide repetir los experimentos 

adicionando la misma cantidad de carbono en lugar de la misma cantidad de STH. La 

Figura 4.1.4-3 muestra las degradaciones para el uso de las STH fermentadas un mes 

(MHF y MHF-D) con la misma cantidad de carbono en ambos casos (20 mg L-1 de C). 

Se observan mejores resultados de degradación para el uso de las STH no dializadas (A), 

por lo que se concluye que no es necesario realizar el proceso de diálisis para las STH.  

 
Figura 4.1.4-3. Degradación de la mezcla de contaminantes frente al tiempo. Condiciones experimentales: 

[CEs]0 5 mg L-1
 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 75 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1 de C, pH0 5. A: MHF, 

B: MHF-D. ACF (●), AMOX (■), CAF (♦), ACP (+), CAR (×), CLOF (▲). 

De forma complementaria a las medidas y seguimiento de la degradación de los 

contaminantes por HPLC, también se realizaron medidas de fluorescencia de las 

diferentes muestras tomadas durante los tratamientos. La fluorescencia es una técnica 

muy útil para estudiar químicamente muestras complejas que contengas MOD (Wünsch 

et al., 2019). Las matrices de excitación emisión (EEMs) se han combinado con 

PARAFAC para obtener más información del proceso de degradación de los 

contaminantes en presencia de las STH. EEM-PARAFAC se basa en la descomposición 

de las EEM medidas en sus diferentes componentes químicos, que pueden asociarse 

posteriormente con familias de compuestos y sus fluoróforos (García-Ballesteros et al., 

2019). Sirve para obtener más información de la fracción orgánica contenida en matrices 

de agua complejas con presencia de MOD (McKnight et al., 2001; Stedmon et al., 2003; 

Stedmon & Bro, 2008). Las EEM medidas nos facilitan las huellas de cada componente 

químico o cromóforo principal presente en la muestra. En el caso de las EEMs de 
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muestras con contenido de materia orgánica los análisis publicados por otros autores 

suelen ser análisis de dos a cuatro componentes y, en ocasiones muestran espectros poco 

comunes (Bro et al., 2013). 

El análisis por PARAFAC se realizó sobre una base de datos conteniendo diferentes 

tiempos de cada experimento realizado. Los tiempos analizados fueron 0, 15, 30 y 60. El 

modelo que mejor se adaptaba y que mayor sentido químico tenía respecto al contenido 

de las muestras fue un modelo de 3 componentes. La Figura 4.1.4-4 muestra las huellas 

características para cada uno de los componentes.  

 

Figura 4.1.4-4. Huellas de los 3 componentes (C1, C2 y C3 respectivamente) obtenidos aplicando el 

método de análisis matemático PARAFAC para el conjunto de muestras de los experimentos foto-Fenton 

en presencia de STH. El eje X corresponde a las longitudes de onda de excitación (250-500 nm) y el eje Y 

a las longitudes de onda de emisión (300-600 nm). 

La huella C1 se atribuye a las STH. Las señales de fluorescencia de las SH se detectan 

entre 237-260/400-500 nm, 300-370/400-500 nm y 290-325/370-430 nm de Ex/Em 

(Hudson et al., 2007; Henderson et al., 2009). En todos los casos los máximos de emisión 

de han detectado por encima de los 400 nm, lo que indica el origen terrestre de estas STH 

(Yang et al., 2015) estando en concordancias con el origen del residuo utilizado. El 

componente C2 corresponde a la huella de la mezcla de los seis contaminantes emergentes 

estudiados. Los máximos de Ex/Em para la mezcla de contaminantes son 320/275 nm y 

concuerda con los máximos para el componente C2. En el caso del componente C3 los 

máximos de Ex/Em se encuentran entre 270-230/325-350 nm coincidiendo con las 

regiones de Ex/Em asociadas a las proteínas o moléculas similares al triptófano. Las 

moléculas similares al triptófano son generalmente las más detectadas de entre los 

compuestos tipo proteínas (Yang et al., 2015); teniendo en cuenta el origen de partida del 
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residuo para la producción de las STH es coherente que haya presencia de proteínas. Em 

< 380 nm (C2 y C3) se asocian generalmente con sustancias alifáticas con anillos 

aromáticos (Hao et al., 2021) y Em > 380 (C1) con fluoróforos de complejos aromáticos 

policíclicos y moléculas alicíclicas ricas en grupos carboxílicos (Carstea et al., 2016).  

 

 

 
Figura 4.1.4-5. Evolución de los componentes obtenidos por EEM-PARAFAC normalizados frente al 

tiempo. Foto-Fenton con [MHF]0 20 mg L-1 (●), foto-Fenton con [MHF-D]0 20 mg L-1 (■), foto-Fenton con 

[MHF]0 C 20 mg L-1 (○), foto-Fenton con [MHF-D]0 C 20 mg L-1 (□). Resto condiciones experimentales: 

[CEs]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 75 mg L-1, pH0 5. 

 

La Figura 4.1.4-5 muestra la evolución de los distintos componentes normalizados a lo 

largo del proceso tipo foto-Fenton para los experimentos realizados con la STH 
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fermentada un mes, sustancia seleccionada, puesto que es con la que se han obtenido 

mejores resultados y con la que se ha estudiado la adición de la misma cantidad de 

carbono. En el caso del componente C1 no se observan grandes diferencias a lo largo del 

proceso, pero sí entre las STH dializadas y no dializadas. Las no dializadas sufren menos 

variaciones, manteniéndose estables. Esta tendencia nos indica que no experimentan 

oxidación durante el proceso y, por tanto, se encontrarían complejando el hierro. El 

componente C2 no sufre cambios a lo largos del proceso oxidativo; este componente hacía 

referencia a la mezcla de contaminantes. Aunque en el seguimiento por HPLC sí se 

observa la degradación de los compuestos de partida, es muy probable que los intermedios 

de reacción formados aún estén presentes en la disolución. Por último, el componente C3 

experimenta un incremento conforme transcurre el tiempo de tratamiento, más acusado 

en el caso de las STH dializadas. Este componente está relacionado con aminoácidos y 

en el caso de las STH dializadas al no contener sales puede ser que estén presentes en 

mayor proporción.  

Con las pruebas realizadas en este capítulo se concluye que no es necesario someter el 

residuo seleccionado para la extracción de las STH a ningún tiempo de fermentación. 
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4.2. EVALUACIÓN DE LA TOXICIDAD DE CUATRO CONTAMINANTES 

EMERGENTES CONTENIDOS EN LA DIRECTIVA 2013/39/CE TRATADOS 

POR PROCESO TIPO FOTO-FENTON EN CONDICIONES DE pH PRÓXIMAS 

A LA NEUTRALIDAD. 

4.2.1. Introducción 

Los procesos de oxidación avanzada (POAs) se han utilizado para la eliminación de 

contaminantes presentes en las aguas residuales, especialmente para la eliminación de 

contaminantes de preocupación emergente, pesticidas o fármacos (García-Ballesteros et 

al., 20016; Ribeiro et al., 2015). El proceso foto-Fenton (Apartado 1.2.2.2) es uno de los 

PAOs más utilizados, basado en la utilización de sales de hierro que catalizan la 

descomposición del peróxido de hidrógeno dando lugar a los radicales hidroxilo, que son 

no selectivos y tienen un potencial de oxidación de 2.8 V, que junto a la aplicación de 

radiación solar constituyen un buen sistema para la eliminación de compuestos orgánicos 

persistentes (Pignatello et al., 2006). Como se ha explicado, el principal inconveniente de 

este proceso es la necesidad de llevarlo a cabo a pH ácidos (pH 2.8) para evitar la 

formación de especies no activas de hierro como óxidos e hidróxidos de hierro (Santos-

Juanes et al., 2017). Esta necesidad de pH ácido puede solventarse por la adición de 

sustancias químicas capaces de formar complejos fotoactivos con el hierro manteniéndolo 

en disolución y, por tanto, disponible para la reacción. La materia orgánica disuelta 

(MOD), como pueden ser los ácidos húmicos (AH) y los ácidos fúlvicos (AF), son 

capaces de formar bajo radiación especies reactivas y así oxidar contaminantes (Tixier et 

al., 2003; Guerard et al., 2009) y a su vez, han demostrado ser buenos complejantes de 

metales como el hierro (García-Ballesteros et al., 2017). Con estas premisas, el uso de 

otras macromoléculas con características similares como las sustancias tipo húmicas 

(STH) puede ayudar a la degradación de compuestos orgánicos aplicando proceso foto-

Fenton a pH más neutros (Gomis et al., 2014). Las STH como se ha mencionado 

anteriormente, pueden ser extraídas de diferentes tipos de residuos como los residuos 

sólidos urbanos o residuos agrícolas, fomentando su revalorización y la economía circular 

de acuerdo con los objetivos de la Unión Europea (COM/2017/033). En este contexto, 

García-Ballesteros et al., 2018 extrajeron STH del residuo de la producción del aceite de 

oliva, lo cual resulta muy interesante en los países mediterráneos donde se produce gran 

cantidad de aceite de oliva y por consiguiente gran cantidad de residuos derivados de esta 

actividad. Por otro lado, es importante conocer la biocompatibilidad de estos residuos en 
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el tratamiento fotoquímico, por lo que el monitoreo de la toxicidad mediante diferentes 

ensayos toxicológicos resulta interesante, de acuerdo con los requerimientos europeos 

(Directiva 91/689/CEE).  

En este capítulo se van a abordar por tanto dos objetivos, el primero es la capacidad 

complejante de STH de diferente tamaño molecular (> 300 kDa, 300-150 kDa y 150-50 

kDa) extraídas del residuo de la producción del aceite de oliva y su acción en el proceso 

de degradación de los contaminantes seleccionados y por otro lado, se va a realizar el 

seguimiento y evaluación de la toxicidad y los cambios que en ella se producen durante 

el tratamiento, teniendo en cuenta la importancia en la selección del ensayo de toxicidad 

y los mecanismos de actuación de cada uno de los contaminantes sobre los diferentes 

organismos. De ahí la importancia de no confiar en los resultados toxicológicos de un 

único ensayo sino en la realización de ensayos de toxicidad sobre diferentes organismos 

pertenecientes a diferentes niveles de la cadena trófica. Para el presente caso de estudio 

se han seleccionado los siguientes: la bacteria Aliivibrio fischeri, el alga 

Pseudokirchneriella subcapitata, el crustáceo Daphnia magna, la lombriz de tierra 

Eisenia fetida y, las dos líneas celulares HEK y N2a.  

El objetivo final es la determinación de la actuación de las STH adicionadas en el proceso 

foto-Fenton como agentes complejantes del hierro y su capacidad para llevar el proceso 

a pHs más próximos a la neutralidad, prestando especial atención a la posible toxicidad 

derivada de su adición a la disolución y de la evolución del proceso. Para ello, se han 

seleccionado cuatro contaminantes emergentes contenidos en las Directivas europeas 

2008/105/CE y 2013/39/CE como sustancias prioritarias para el desarrollo de tecnologías 

eficientes en su degradación. Los cuatro contaminantes diana pertenecen a diferentes 

familias: la terbutrina (TBT) es un herbicida perteneciente a la familia de las triazinas, el 

diclofenaco (DCF) es un antiinflamatorio, el clorfenvinfos (CVF) es un insecticida y el 

pentaclorofenol (PCP) es un desinfectante ampliamente utilizado en la industria textil y 

en el tratamiento de la madera, así como en otros sectores industriales (Ribeiro et al., 

2015).  

Estos contaminantes emergentes pueden afectar a diferentes organismos a muy bajas 

concentraciones, por lo que para los ensayos de toxicidad se han tomado muestras a 

distintos tiempos de tratamiento para comprobar si el proceso foto-Fenton es capaz de 
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eliminar los compuestos seleccionados, así como sus intermedios de reacción sin causar 

daños en el medio ambiente en caso de descarga de las aguas. 

4.2.2. Extracción y caracterización de las STH 

La extracción de STH se realiza a partir del mismo tipo de residuo sólido que en el 

Capítulo 1 (alpechín procedente de almazara de Millena, Alicante) y de acuerdo con lo 

descrito en el Apartado 3.2, pero en este caso no se somete el residuo a ningún tiempo 

de fermentación, (a la vista de los resultados del capítulo anterior). Puesto que en esta 

ocasión se busca confirmar la influencia del tamaño de las STH en el proceso foto-Fenton, 

el residuo se filtra por membranas de diferente tamaño de poro: 300 kDa, 150 kDa y 50 

kDa, obteniéndose así tres fracciones o tamaños de STH > 300 kDa, 300-150 kDa y 150-

50 kDa. Se empieza el proceso de filtración de la membrana de mayor tamaño a la de 

menor tamaño, y el permeado (PM) de cada filtración pasa al tanque de alimentación del 

siguiente filtrado. De cada tamaño de STH se toma una parte y se somete a diálisis 

siguiendo el procedimiento descrito anteriormente. De la cantidad inicial de residuo 

fresco utilizada (0.125 kg) se obtuvieron un total de 53.22 g de STH de los tres tamaños 

(Tabla 4.2.2-1). 

Tabla 4.2.2-1. Cantidad en gramos obtenida de cada fracción de STH. 

> 300 kDa 20.13 g 

300-150 kDa 9.00 g 

150-50 kDa 24.09 g 

 

El primer paso para saber si las sustancias extraídas pueden actuar como STH, es su 

caracterización usando en este caso, como técnicas analíticas: dispersión de luz dinámica 

(DLS), cromatografía de exclusión por tamaños (SEC), espectroscopía UV-Vis y 

fluorimetría. Los ácidos húmicos (AH) comerciales de la casa Sigma-Aldrich fueron 

sometidos también a la caracterización con la finalidad de comparar las características de 

los STH obtenidos con este comercial.  

El peso molecular se determinó por cromatografía de exclusión por tamaños a una 

concentración de cada una de las fracciones de 20 y 50 mg L-1. Los pesos moleculares se 

calcularon de acuerdo con los estándares utilizando los tiempos de retención de cada 

fracción de STH conforme se indica en el Apartado 3.5.9. En la Figura 4.2.2-1 se 

muestra el cromatograma obtenido, la distribución es similar para todas las STH 

exceptuando la muestra dializada de la mezcla de las tres fracciones que presenta un 
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tiempo de elución mayor. Todas las STH presentan pesos máximos en torno a los 6000 

Da, así como los AH de Sigma-Aldrich. La mezcla de las tres fracciones de STH 

dializadas muestran un peso molecular menor, de 4000 Da. Los valores obtenidos están 

de acuerdo con los obtenidos por Perminova et al., 2003 para sustancias húmicas 

acuáticas.  

 

Figura 4.2.2-1. Cromatograma de exclusión por tamaños obtenido para las diferentes fracciones de STH 

dializadas y sin dializar y para los AH Sigma-Aldrich. 

 

En la Figura 4.2.2-2 se muestran los valores obtenidos para la medida del DLS, que 

muestra el radio hidrodinámico de las partículas. Las medidas se realizaron a una 

concentración de sustancias de 3 g L-1 a 50 mg L-1 y se calculó la media de los valores. 

Todas las fracciones se encuentran entre los 290-450 nm. Avetta et al., 2015 obtuvieron 

valores más bajos en la caracterización por la misma técnica de STH provenientes de 

residuos sólidos urbanos (135 nm). Pero, en cualquier caso, estos valores están en 

concordancia con los obtenidos por García-Ballesteros et al., 2018 que obtuvieron valores 

de 420 y 380 nm para STH sin dializar y dializadas respectivamente trabajando con el 

mismo tipo de residuos de partida para la obtención de las STH.  
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Figura 4.2.2-2. Valores de DLS para las diferentes fracciones de STH dializadas (●) y sin dializar (▲). 

 

Se realizó caracterización espectroscópica con la finalidad de obtener más información 

sobre la naturaleza de las sustancias obtenidas. Para ello se prepararon disoluciones a pH 

5 y a concentración 20 mg L-1 de cada una de ellas y se realizó un barrido de 200 a 700 

nm cada 5 nm. Del barrido obtenido se calcularon los valores E2/E3 (Abs250/Abs365), E4/E6 

(Abs465/Abs665) y SUVA254, parámetros ampliamente utilizados para la caracterización de 

materia orgánica (García et al., 2019; Matilainen et al., 2011). Tanto esos valores como 

los de absorbancia a longitudes de onda específicas (250, 254, 280, 300, 365, 400, 436 y, 

465 nm) son útiles para la caracterización de la MOD (Spencer et al., 2007; Hur et al., 

2006; Korshin et al., 2009). Las diferentes longitudes de onda específicas se pueden 

asociar con diferentes cromóforos. Por ejemplo, la medida obtenida a 220 nm se atribuye 

a grupos aromáticos y carboxílicos, mientras que la absorbancia medida a 254 nm se 

relaciona solo con grupos aromáticos con diferentes grados de activación (Korshin et al., 

2009). Los valores calculados se muestran en la Tabla 4.2.2-2. El ratio E2/E3 está 

relacionado con el peso molecular y con la aromaticidad, y se usa como índice de 

humificación, así como el ratio E4/E6 (Peauravori & Pihlaja, 1997). Cuanto mayor es el 

valor E2/E3 obtenido, menor es la aromaticidad y peso molecular de la sustancia.  
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Tabla 4.2.2-2. Valores espectroscópicos obtenidos para cada una de las STH. Se muestran los valores 

E2/E3, E4/E6 y SUVA254 para cada fracción dializada y sin dializar, así como los valores para los AH 

comerciales de Sigma-Aldrich. 
 

E4/E6 E2/E3 SUVA254 

> 300 kDa 2.29 2.75 2.86 

> 300-D kDa 2.48 2.70 3.73 

300-150 kDa 2.78 3.13 2.40 

300-150-D kDa 1.69 2.55 4.48 

150-50 kDa 3.14 3.21 1.60 

150-50-D kDa 3.03 2.82 5.96 

Mezcla de las tres 

fracciones 

2.67 3.23 2.17 

HA (Sigma-Aldrich) 5.57 2.72 7.22 

 

Los valores obtenidos para los ratios E2/E3 y E4/E6 no difieren mucho entre las distintas 

STH extraídas, pero sí con los valores obtenidos para los AH de Sigma-Aldrich que 

muestra valores más altos en el caso del ratio E4/E6, lo que indicaría un mayor peso 

molecular y mayor aromaticidad de las STH provenientes del residuo de la oliva. En 

cualquier caso, los valores obtenidos para estas STH están en concordancia con los 

obtenidos por Uyguner & Bekbolet, 2005 que compararon espectroscópicamente 

diferentes tipos de AH. La absorbancia específica a 254 nm se usa para conocer la 

presencia de grupos aromáticos (Korshin et al., 2009). En el caso de las STH dializadas 

se obtienen valores más altos, lo que indicaría mayor grado de aromaticidad, aunque 

también puede ser debido a la presencia de sales en las no dializadas, que estarían 

interfiriendo en las transiciones electrónicas. Para poder comparar cuantitativamente este 

dato, se normaliza utilizando el valor de carbono orgánico disuelto (COD) y se obtiene 

así el valor SUVA254 (absorbancia UV A254 (1cm) /mg C-1 L-1). Este valor específico se 

relaciona con el origen de la materia orgánica en términos de hidrofobicidad e 

hidrofilicidad (Matilainen et al., 2011) y con la cantidad de carbono aromático presente 

(Jung & Son, 2008). Valores de SUVA254 > 4 indicarían presencia de materiales 

aromáticos e hidrofobicidad, mientras que valores de SUVA254 < 3 hacen referencia a 

materiales principalmente hidrófilos (Edzwald & Tobiason, 1999). Los valores obtenidos 

para las STH son diferentes a los de Sigma-Aldrich, indicando que las STH extraídas son 

principalmente hidrofílicas y las comerciales hidrofóbicas, lo cual estaría en concordancia 

con los valores E4/E6 obtenidos, que ponen de manifiesto mayor presencia de grupos 

aromáticos que en las comerciales, en las que predominan las cadenas alifáticas 

hidrofóbicas. Los grupos aromáticos son hidrofóbicos, pero al poseer grupos hidroxilo 
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aumentan su hidrofília. De este valor podemos deducir que se puede usar una mayor 

cantidad de STH que de las comerciales sin problemas de solubilidad.  Las STH son 

moléculas complejas y su estructura y características pueden variar entre ellas, pero en 

cualquier caso los valores obtenidos son similares a los obtenidos por Korshin et al., 1997.  

Respecto a las matrices de excitación emisión (EEMs) se consideran una buena 

herramienta para el análisis de muestras de agua complejas que contengan materia 

orgánica (Her et al., 2003). Una de sus mayores ventajas es la buena sensibilidad de la 

técnica (Bieroza et al., 2009; Peiris et al., 2010). Permite obtener el índice de 

fluorescencia (IF) y el índice de humificación (HIX), que ayudan a identificar la 

contribución en la formación de las STH terrestre o microbiana (Cory et al., 2010; 

McKnight et al., 2001) y el grado de humificación respectivamente. En el caso del HIX, 

este índice se usa como indicador del contenido de SH y a mayores valores, mayor grado 

de humificación (Ohno, 2002). Los resultados que se obtuvieron para cada una de las 

STH preparadas y la comercial fueron muy similares, lo que no permitió sacar ninguna 

conclusión de estos valores.  

 

Figura 4.2.2-3. EEMs para las tres fracciones no dializadas, la mezcla de las tres fracciones no dializadas 

y los AH comerciales de Sigma-Aldrich. El eje X corresponde a las longitudes de onda de excitación (250-

500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de emisión (300-600 nm). 

 

La Figura 4.4.2-3 muestra las EEMs medidas para las diferentes STH. Al igual que en el 

caso de la espectroscopia UV-Vis, no existe mucha diferencia en la señal para las STH 
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extraídas, pero sí de éstas con la señal obtenida para los AH de Sigma-Aldrich donde la 

señal se expande más llegando a los 450-500 nm de excitación. Aunque las matrices 

obtenidas entre las STH extraídas y las de Sigma-Aldrich difieran, las áreas de máxima 

intensidad de fluorescencia corresponden con la región asignada a los ácidos húmicos y 

a las sustancias tipo húmicas en todos los casos, longitudes de onda de Ex/Em 250-

400/380-550 (Yang et al., 2015) de acuerdo con las obtenidas por García-Ballesteros et 

al., 2017.  

En la matriz obtenida para los AH de Sigma-Aldrich no existe fluorescencia en la región 

Ex/Em 250-320/300-400 mientras que en las STH extraídas sí. Esta región se atribuye a 

la presencia de aminoácidos y proteínas (Yang et al., 2015); teniendo en cuenta que la 

extracción de STH se ha realizado a partir del residuo de la producción de aceite de oliva 

es coherente. La presencia de aminoácidos y proteínas no parece interferir en la capacidad 

complejante ya que, las intensidades obtenidas en esta región son diferentes para las 

distintas fracciones de STH, pero la aplicación en el proceso foto-Fenton de unas y otras 

no presenta grandes diferencias.  

4.2.3. Aplicación de las STH en proceso foto-Fenton a pH más cercanos a la 

neutralidad 

Se realizó una primera tanda de experimentos a escala de laboratorio utilizando el 

simulador solar. Se adicionaron todas las fracciones obtenidas (dializadas y sin dializar) 

y se comprobó su efecto en el proceso (Figura 4.2.3-1), así como la adición de los AH 

de Sigma-Aldrich. La concentración inicial de cada uno de los contaminantes fue de 1 mg 

L-1, se utilizó Fe(III) como fuente de hierro a una concentración de 5 mg L-1, cantidad 

estequiométrica de peróxido de hidrógeno (2.75 mg L-1) y se adicionó cada una de las 

diferentes fracciones de STH obtenidas a una concentración inicial de 20 mg L-1.  
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Figura 4.2.3-1.  Degradación de la suma de los 4 CEs (TBT, DCF, CVF y, PCP) frente al tiempo usando 

el simulador solar. Condiciones experimentales: [CEs]0 1 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 2.75 

,g L-1, pH0 5. Sin adición de STH (A, B), > 300 kDa (C, D), 300-150 kDa (E, F), 150-50 kDa (G, H), 

mezcla de las tres fracciones de STH (I, J). Agua MQ (A, C, E, G, I), agua del grifo (B, D, F, H, J). 
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Los resultados obtenidos, junto con los del Apartado 4.2.2, muestran que las diferentes 

fracciones de STH son similares y actúan de la misma manera en el proceso foto-Fenton. 

La utilización de membranas con diferente tamaño de poro no supone la obtención de 

STH diferentes, seguramente debido a la capacidad de estas sustancias de formar 

agregados, por lo que su peso molecular depende no solo del peso molecular de las 

macromoléculas individuales, sino, de más factores difíciles de controlar. Por ello, la 

utilización de la mezcla de las tres fracciones es la que va a utilizarse para el resto de los 

experimentos, ya que es la fracción más representativa.  

Los resultados de degradación obtenidos en presencia y ausencia de las STH se muestran 

en la Figura 4.2.3-2. La comparación entre las STH obtenidas y las comerciales de 

Sigma-Aldrich no puede hacerse adicionando la misma cantidad total de producto (20 mg 

L-1), ya que cada una tiene diferentes cantidades de especies inorgánicas (por ejemplo, 

sales). Por ello se han realizado dos pares de experimentos adicionando la misma cantidad 

de carbono, a) 20 mg L-1 de AH de Sigma-Aldrich y 53.1 mg L-1 de la mezcla de STH y, 

b) 20 mg L-1 de la mezcla de STH y 7.6 mg L-1 de los AH de Sigma-Aldrich. Como puede 

observarse, en todos los casos en los que se han adicionado sustancias húmicas o STH, la 

eficiencia del proceso oxidativo foto-Fenton es mayor que en ausencia de estas, 

demostrando la capacidad de mantener el papel catalítico del hierro de todas ellas. Por 

otro lado, los resultados de degradación obtenidos son muy similares en el uso de unas 

sustancias u otras, independientemente de su origen y cantidad adicionada.  
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Figura 4.2.3-2. Degradación de la suma de los 4 CEs (TBT, DCF, CVF y, PCP) frente al tiempo utilizando 

el simulador solar. Condiciones experimentales: [CEs]0 1 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 2.75 

mg L-1, pH0 5. (●) sin adición de STH, (□) mezcla de las tres fracciones de [STH]0 20 mg L-1, (Δ) [AH 

Sigma-Aldrich]0 20 mg L-1, (○) mezcla de las tres fracciones de [STH]0 53.08 mg L-1, (◊) [AH Sigma-

Aldrich]0 7.54 mg L-1. 

Para completar la información acerca de cómo estas sustancias son capaces de complejar 

el hierro en el proceso foto-Fenton a pH más neutros, se llevaron a cabo experimentos en 

las mismas condiciones experimentales, pero utilizando agua del grifo y agua proveniente 

de una estación depuradora de aguas residuales (EDAR), en presencia y ausencia de STH 

(mezcla de las tres fracciones). En la Figura 4.2.3-3 puede observarse que la eficiencia 

del proceso en ambos casos es menor que con el uso de agua MQ, existiendo diferencias 

en el uso de una matriz u otra. En el caso del uso de agua del grifo se observa una mejora 

en el porcentaje de degradación de los contaminantes en presencia de las STH (40%) 

frente al alcanzado en ausencia de estas (25%), es decir, se observa en mejora en los dos 

casos, pero menor en el caso del agua del grifo. Este efecto es debido principalmente a 

que, aunque las STH tienen capacidad de complejar el hierro presente en la disolución, 

ésta se ve en parte mermada por la interferencia de aniones (por ejemplo, cloruros), 

disminuyendo la eficiencia del proceso por la formación de complejos menos activos 

(FeCl2+). Por otro lado, en el caso del uso del agua de EDAR se obtiene el mismo 

porcentaje de degradación para ambos casos (presencia y ausencia de STH). Este efecto 

puede atribuirse a la presencia de materia orgánica disuelta capaz de complejar el hierro, 

haciendo innecesaria la adición de STH. La materia orgánica disuelta y las STH compiten 

por las especies reactivas, disminuyendo el efecto beneficioso de la adición de las STH. 
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Figura 4.2.3-3. Degradación de la suma de los 4 CEs (TBT, DCF, CVF y, PCP) frente al tiempo utilizando 

el simulador solar. Condiciones experimentales: [CEs]0 1 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 2.75 

mg L-1, pH0 5. (■) agua del grifo sin STH; (□) agua del grifo con [STH]0 20 mg L-1; (●) agua de EDAR sin 

STH; (○) agua de EDAR con [STH]0 20 mg L-1.   

 

Para comprobar la eficiencia complejante de estas sustancias, se determinó el hierro 

presente mediante el método normalizado de la o-fenantrolina (ISO 6332) a los tiempos 

0, 30, 60 y 120 para cada uno de los experimentos (Figura 4.2.3-4). 

 

Figura 4.2.3-4. Fe (mg L-1) para cada uno de los experimentos a tiempo 30 minutos (gris oscuro), 60 

minutos (gris claro) y 120 minutos (negro). 

En todos los casos en que se han adicionado STH, se comprueba que permanece más 

hierro disponible para la reacción al final del proceso, lo que demuestra la capacidad 

complejante de estas sustancias en el proceso foto-Fenton a pHs más próximos a la 

neutralidad. Cuando la misma cantidad de carbono es adicionada al proceso, no existen 

diferencias entre la adición de las STH extraídas del residuo de la oliva y los AH 
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comerciales de Sigma-Aldrich, lo que estaría en concordancia con los resultados 

obtenidos en la caracterización. En el caso del uso de agua de EDAR permanece más 

hierro en disolución al final del proceso comparando con los otros supuestos, lo que se 

explicaría teniendo en cuenta la presencia de materia orgánica disuelta.  

4.2.4. Experimentos en planta piloto y ensayos de toxicidad 

4.2.4.1. Degradación en planta piloto 

Una vez realizados los experimentos a escala de laboratorio y sabiendo que las STH 

extraídas del residuo de la oliva actúan como agentes complejantes del hierro, se trasladó 

el proceso a planta piloto (Figura 4.2.4.1-1). Se realizaron ensayos en las condiciones 

óptimas del proceso foto-Fenton y a pH 5 en presencia y ausencia de las STH. El volumen 

total de mezcla tratada fue de 5 L y las condiciones experimentales restantes fueron las 

mismas que en el caso de los experimentos realizados a escala de laboratorio. Los 

resultados obtenidos muestran la mejora en la degradación para todos los contaminantes 

en presencia de las STH, aunque el orden de eliminación se mantiene: DCF > PCP ≥ TBT 

> CVF. Cuando se alcanza un t30w de 90 minutos, el CVF es el único contaminante que 

permanece en disolución (20% de la cantidad inicial adicionada) frente al 50% de CVF y 

20% de TBT que permanece en el experimento llevado a cabo sin adición de STH para la 

misma radiación.  

Esta mejora en la eficiencia del proceso se puede explicar por la capacidad estabilizadora 

de los complejos formados entre las STH y el Fe, capaces de mejorar su rendimiento. En 

ausencia de las STH, se forman especies no solubles del hierro como óxidos e hidróxidos, 

pero por otro lado en presencia de éstas, el consumo de peróxido de hidrógeno es mayor 

ya que compiten con los contaminantes por las especies reactivas. De hecho, se observa 

que el consumo de este reactivo se produce a los t30w 30 minutos cuando se han adicionado 

las STH.  

Como puede observarse, el uso de este tipo de sustancias en el proceso tipo foto-Fenton, 

permite llevar el proceso a pHs más próximos a la neutralidad. Sin la adición de estas 

STH no se alcanzan los mismos resultados de detoxificación de la muestra de agua. Sin 

la adición de STH, se consigue la degradación del DCF y del PCP, pero no de la TBT y 

el CVF, de los cuales se consigue un porcentaje de degradación del 78% y 57% 

respectivamente frente al 100% y 81% que se alcanza respectivamente cuando se 

adicionan las STH extraídas del residuo de la producción del aceite de oliva.  
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Figura 4.2.4.1-1. Degradación durante el proceso foto-Fenton a pH0 5 en ausencia de STH (A) y en 

presencia de STH (B). Condiciones experimentales: [CEs]0 1 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 

2.75 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1. TBT (□), DCF (◊), CVF (Δ) and PCP (○); Fe (mg L-1) (●) y consumo de 

H2O2 (■). Experimento realizado en planta piloto.    

4.2.4.2. Ensayos de toxicidad 

Como hemos visto, el uso de este tipo de sustancias como agentes complejantes del hierro 

ha sido estudiada anteriormente por autores como Gomis et al., 2013; Gomis et al., 2015a; 

Gomis et al., 2015b; García-Ballesteros et al., 2018 y Caram et al., 2018. Sin embargo, 

existe una falta de bibliografía en cuanto a la toxicidad derivada de la aplicación de estas 

sustancias en el proceso foto-Fenton y si este proceso es suficiente para garantizar una 

buena detoxificación de las muestras sin causar daños ambientales derivados de la posible 

descarga de las aguas a los cauces naturales. 

En primer lugar, se realizaron los ensayos de toxicidad para los compuestos de forma 

individual y para la mezcla de los cuatro contaminantes, con el fin de determinar si existe 

un efecto sinérgico o antagónico entre ellos (Figura 4.2.4.2-1). Los resultados se 

expresan como CE50 (mg L-1), concentración media necesaria para causar respuesta en el 
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50% de la población. Los organismos ensayados han sido: A. fischeri, P. subcapitata, D. 

magna y, las líneas celulares HEK y N2a.  

 

 

Figura 4.2.4.2-1. Valores de CE50 (mg L-1) para cada uno de los contaminantes seleccionados en cada 

ensayo toxicológico. A: citotoxicidad. HEK (gris claro), N2a (negro); B: A. fischeri; C: P. subcapitata; D: 

D. magna (48 h). 

 

El ensayo toxicológico de la bacteria marina A. fischeri es un buen método para evaluar 

la toxicidad derivada del metabolismo celular (Acevedo-Barrios et al., 2018). El PCP es 

el compuesto más tóxico para este organismo, con un CE50 de 0.4 mg L-1, aunque se 

observa una disminución de la bioluminiscencia en todos los contaminantes, CE50 de 

13.8, 11.3 y 27.7 mg L-1 para la TBT, DCF y CVF respectivamente. 

En el caso del alga P. subcapita se observa una alta sensibilidad para el PCP (CE50 

8.90*10-4 mg L-1) seguida de la TBT (CE50 2.10*10-3 mg L-1). Algunos autores (Smith et 

al., 2004; Cáceres et al., 2008; Fu et al., 2017) han destacado que este organismo presenta 

una alta sensibilidad a la exposición a xenobióticos, pudiendo ocasionar efectos adversos 

en la cadena alimenticia, ya que las algas son productores primarios. La TBT es un 

herbicida, por lo que la elevada toxicidad que presenta estaría justificada.  

En el caso del cladócero D. magna, el CVF es el compuesto que presenta mayor toxicidad 

con diferencia (CE50 3.2*10-4 mg L-1) comparado con los otros compuestos. El CVF es 

un insecticida organofosforado neurotóxico que afecta a la enzima acetilcolinesterasa 
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(Walker et al., 2001), de entre todos los organismos ensayados D. magna es el único que 

cuenta con esta enzima, de ahí que los insecticidas pueden afectar más a los vertebrados 

que a otros organismos. 

Para los ensayos de viabilidad celular, todos los compuestos muestran toxicidad. La línea 

celular HEK es más sensible para el CVF, mientras que la línea celular N2a para la TBT. 

El DCF muestra una CE50 muy elevada para la línea celular HEK (551 mg L-1), lo cual 

puede explicarse teniendo en cuenta que el DCF es un antiinflamatorio usado en humanos 

y la línea celular HEK proviene de células humanas.  

Respecto a la toxicidad observada par la mezcla de contaminantes (Tabla 4.2.4.2-1) D. 

magna muestra los valores más altos de toxicidad seguido del alga P. subcapitata. En el 

caso de la citotoxicidad y de la bacteria A. fischeri los valores obtenidos fueron menores 

a diluciones 1:1, lo que indica que no habría toxicidad en este caso concreto.  

Tabla 4.2.4.2-1. Valores LID y MID para las líneas celulares HEK y N2a y los organismos A. fischeri, P. 

subcapitata y D. magna para la mezcla de contaminantes TBT, DCF, CVF y PCP a una [1 mg L-1] cada 

uno. 
 

LID MID 

HEK < 1:1  < 1:1  

N2a < 1:1 < 1:1 

A. fischeri 1:2 1:2 [1:1-1:2] 

P. subcapitata <1:32 1:10 [1:8-1:11] 

D. magna (24 h) 1:512 1:38[1:30-1:48] 

D. magna (48h) 1:512 1:90 [1:85-1:100] 

 

Paralelamente, también se han realizado ensayos de toxicidad para la lombriz de tierra E. 

fétida. En este caso las concentraciones iniciales de cada contaminante se han 

seleccionado de acuerdo con valores bibliográficos: TBT (30 mg L-1), DCF (30 mg L-1), 

CVF (40 mg L-1) y PCP (15 mg L-1), por lo que, para expresar los resultados, éstos se han 

normalizado para poder compararlos entre ellos. E. fétida muestra repulsión para todos 

los compuestos (Figura 4.2.4.2-2) sin embrago, generalmente para considerar la 

respuesta positiva a toxicidad se necesita encontrar al 80% de los organismos en el 

compartimento con el suelo control al final del ensayo (Sánchez-Hernández et al., 2006). 

Este porcentaje solo se ha alcanzado para el caso del herbicida TBT, y para la mezcla de 

los cuatro compuestos que con una concentración mucho menor teniendo en cuenta las 
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iniciales de los compuestos individuales, ha alcanzado el 100% de repulsión. Esto 

demostraría el efecto sinérgico de la mezcla. Los porcentajes de respuesta y los valores 

normalizados se muestran a continuación.  

 

 

Figura 4.2.4.2-2. Repulsión para los contaminantes TBT, DCF, CVF y, PCP para el organismo E. fétida. 

[TBT]0 30 mg L-1, [DCF]0 30 mg L-1, [CVF]0 40 mg L-1, [PCP]0 15 mg L-1. Se muestran (A) los valores 

normalizados y (B) % de respuesta.  

Los resultados obtenidos para los ensayos toxicológicos a diferentes tiempos de 

tratamiento y en presencia de las STH se muestran en la Tabla 4.2.4.2-2.  

Respecto a ambas líneas celulares y a A. fischeri, no se observa toxicidad al final del 

tratamiento (valores LID y MID < 1:1). D. magna, en cambio, sí presenta toxicidaden 

este punto, lo cual es de esperar ya que el insecticida CVF no es degradado del todo al 

final de el proceso. Si nos fijamos en la tabla, el organismo más comprometido al final 

del tratamiento es el alga P. subcapitata. Rizzo et al., 2009b sugirieron que P. subcapitata 

es más sensible que D. magna cuando se analizan toxicidades de soluciones tratadas 

fotocatalíticamente. Esta característica de P. subcapitata y el hecho de que quede sin 

degradar una pequeña parte de PCP al final del proceso lo convierte en el organismo más 

afectado.  

Tabla 4.2.4.2-2. Valores LID y MID para las muestras tomadas a diferentes tiempos de tratamiento (0,20,50 

y 90 minutos t30w) para los diferentes organismos seleccionados. Condiciones experimentales: [Fe(III)]0 5 
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mg L-1, [H2O2]0 2.75 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1, [CEs]0 1 mg L-1 cada uno, pH0 5 y realizado en planta 

piloto. 

 

  Tratamiento sin STH Tratamiento con STH 

   0  

t30w  

20 

t30w 

50 

t30w 

90 

t30w 

0  

t30w 

20 

t30w 

50 

t30w 

90 

t30w 
HEK LID < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:3 1:3 < 1:1 < 1:1 

MID < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 

N2a LID < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:6 1:6 1:2 < 1:1 

MID < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 < 1:1 

A. fischeri LID 1:2 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:5 1:8 1:3 1:3 

MID 1:2 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:1.8 1:0.8 < 1:1 < 1:1 

P. 

subcapitata 

LID 1:32 1:8 < 1:1 < 1:1 1:360 1:240 1:240 1:180 

MID 1:10 1:2 < 1:1 < 1:1 1:125 1:100 1:100 1:91 

D. magna 

(24 h) 

LID 1:512 1:128 1:128 1:54 1:512 1:256 1:128 1:128 

MID 1:38 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:56 1:43 1:32 1:17 

D. magna 

(48 h) 

LID 1:512 1:256 1:128 1:128 1:512 1:256 1:256 1:128 

MID 1:90 < 1:1 < 1:1 < 1:1 1:83 1:32 1:14 1:7 

La concentración inicial de contaminantes estudiada es mayor a las que suelen 

encontrarse en aguas naturales, pero estos resultados ayudan a comprender mejor como 

pueden afectar diferentes contaminantes si entran al medio ambiente. Teniendo en cuenta 

que P. subcapitata se encuentra en la base de la cadena trófica serían necesarios tiempos 

de tratamiento más largos, así como, un mayor conocimiento de cómo pueden afectar 

estas STH a los diferentes organismos presentes en el medio ambiente.  
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4.3. GENERACIÓN DE RADICALES HIDROXILO CON LA UTILIZACIÓN DE 

SUSTANCIAS TIPO HÚMICAS EN PROCESOS TIPO FENTON 

4.3.1. Introducción 

Como se ha explicado anteriormente, el proceso Fenton consiste en la aplicación de la 

combinación de sales de hierro y peróxido de hidrógeno, y ha sido ampliamente utilizado 

para el tratamiento de aguas residuales debido a su capacidad para oxidar materia orgánica 

(Pignatello et al., 2006). Aunque el mecanismo de reacción es complejo, se sabe que los 

radicales OH· juegan un papel fundamental. El proceso Fenton mejora su eficiencia en 

presencia de radiación en el rango UV-Vis (λ < 540 nm) pudiendo así utilizar la radiación 

solar para acelerar el proceso. En el proceso foto-Fenton hay que tener en cuenta la 

necesidad de llevar el proceso a pH ácido si se busca el óptimo del proceso foto-Fenton. 

A pHs por encima de 4 se produce la inactivación del hierro por la formación de óxidos 

e hidróxidos férricos.  

Para evitar esta acidificación y posterior alcalinización del proceso y hacerlo así más 

fácilmente escalable a escala industrial, a la vez que más económico y sostenible (Pérez 

et al., 2013) se han propuesto diferentes estrategias que permitan desarrollar el proceso a 

pHs más cercanos a la neutralidad (Santos-Juanes et al., 2017; Zhang et al., 2019). En 

particular, el uso de sustancias auxiliares capaces de complejar el hierro cambiando su 

esfera de activación y mantenerlo en disolución, están ganando atención (Lee & Sedlack, 

2009). Se ha estudiado el uso de diferentes sustancias (Apartado 1.2.2.3.4) como EDTA, 

EDDS o NTA (Chen et al., 2011; Huang et al., 2012; Klamerth et al., 2012; De Luca et 

al., 2014) con distintos grados de efectividad. También pueden usarse como agentes 

complejantes macromoléculas con características químicas similares a las SH (Gomis et 

al., 2014; Zingaretti et al., 2018). Estas sustancias, están formadas por diferentes grupos 

funcionales como ácidos carboxílicos, aminas, hidróxilos o amidas, capaces de complejar 

metales y, en este caso concreto el hierro, de forma eficiente (García-Ballesteros et al., 

2017; Sukekava et al., 2018).  

Las STH pueden extraerse a partir de diferentes tipos de fuentes como residuos sólidos 

urbanos o residuos de la producción del aceite de oliva (Montoneri et al., 2011; García-

Ballesteros et al., 2018). Estas sustancias han demostrado no ser tóxicas para el medio 

ambiente y capaces de llevar el proceso foto-Fenton a condiciones de pH más cercanas a 

la neutralidad (Gomis et al., 2015). Sin embargo, la eficiencia en el tratamiento de este 
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complejo Fe-STH no está completamente definida debido a la existencia e intervención 

de mecanismos con efectos opuestos (Gomis et al., 2015). 

Por un lado, las STH son moléculas fotoactivas capaces de generar especies reactivas 

como oxígeno singlete y radicales hidroxilo (Bianco Prevot et al., 2011) aunque el 

proceso no es muy eficiente, y solo la adición de grandes cantidades de STH son capaces 

de alcanzar una considerable degradación de contaminantes (Avetta et al., 2013). No 

obstante, el complejo Fe-STH ha demostrado ser capaz de incrementar la eficiencia del 

proceso foto-Fenton a pHs más cercanos a la neutralidad, seguramente debido a su 

capacidad para generar especies altamente oxidantes como el OH· (García-Ballesteros et 

al., 2018). 

Las STH son moléculas con color, cuya absorbancia en el rango UV-Vis no se puede 

despreciar. Pueden actuar como filtro para la penetración de la radiación, disminuyendo 

el número de fotones capaces de llegar a las partes más profundas del reactor. Este hecho 

va a disminuir previsiblemente la degradación por fotólisis directa de los contaminantes, 

como también se ha observado con la presencia de ácidos húmicos (Carlos et al., 2012), 

disminuyendo y limitando la eficiencia del complejo Fe-STH. 

Al ser las STH macromoléculas orgánicas, van a interactuar con las especies reactivas 

que se generan durante el proceso tipo foto-Fenton. De hecho, Gomis et al., 2015 

demostraron que estas sustancias sufren oxidación cuando son sometidas a proceso foto-

Fenton en condiciones cercanas a la neutralidad cambiando su estructura molecular. Por 

lo tanto, va a existir un proceso competitivo por las especies reactivas por parte de los 

contaminantes y de las STH, lo que supone un descenso en el porcentaje de degradación 

de contaminantes conforme se aumenta la concentración de STH presente; además de la 

necesidad de adicionar mayores cantidades de peróxido de hidrógeno al sistema. Por 

último, las STH son capaces de mejorar la degradación por proceso foto-Fenton de 

contaminantes que se encuentran en concentraciones cercanas a su límite de solubilidad 

(Caram et al., 2018). Esta característica puede ser debida a la capacidad de las STH de 

formar micelas, atrapando los contaminantes en el interior de las mismas. 

Es interesante conocer las especies reactivas que se generan en el sistema Fenton-STH, 

particularmente la generación del radical OH·. Para ello, se usan métodos indirectos de 

detección de especies reactivas que se formar por reacción del OH· cuando se le aplica 

radiación (Zhang et al., 2018). Una de estas técnicas es la resonancia paramagnética 
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electrónica (EPR), en la cual el complejo que se forma entre el radical OH· y el DMPO 

registra una señal específica. La EPR se ha utilizado, por ejemplo, en sistemas biológicos 

para determinar la capacidad de diferentes sustancias de generar radicales OH· (Hirata & 

Fujii, 2006). También se ha empleado para detectar la generación de radicales en procesos 

de tratamiento de aguas residuales (Su et al., 2017; Liu et al., 2019), particularmente en 

el sistema foto-Fenton (Fontmorin, et al., 2016; García-Ballesteros et al., 2018; Rutely et 

al., 2018).  

Con todo lo anterior, el objetivo del presente capítulo es estudiar la cantidad de radicales 

OH· que pueden generarse y por tanto reaccionar con STH en diferentes condiciones de 

ensayo. Los experimentos se han realizado en oscuridad para evitar la fotolisis y el efecto 

de filtro interno por parte de las STH. Posteriormente, los resultados obtenidos por EPR 

se han trasladado y se ha llevado a cabo experimentos tipo foto-Fenton con la adición de 

las STH (provenientes de residuos sólidos urbanos) y usando la cafeína (CAF) como 

contaminante modelo para las degradaciones. Se ha elegido la cafeína porque se sabe que 

su degradación por fotolisis es despreciable y porque al estar su consumo altamente 

extendido se encuentra con facilidad en las aguas como contaminante presente (Buerge, 

et al., 2003). 

4.3.2. Generación de especies reactivas por los complejos Fe(II)-STH y Fe(III)-STH 

En primer lugar, se realizaron una serie de experimentos para comprobar la capacidad del 

Fe(II) de formar DMPO-OH en presencia de H2O2, así como la variación en la señal 

atribuible a este complejo en el tiempo. El pH al cual se realizó el experimento fue pH 5, 

ya que es el pH más próximo a la neutralidad, determinado en trabajos previos del grupo 

de investigación, para llevar el proceso foto-Fenton en presencia de STH sin que se pierda 

mucha eficiencia en el proceso (Santos-Juanes et al., 2017). La cantidad de STH 

adicionada fue de 20 mg L-1, la de Fe (II) de 5 mg L-1 y la de H2O2 de 34 mg L-1, que 

correspondería a una relación molar Fe:H2O2 de 1:10 que según Rutely et al., 2018 es la 

relación óptima para la generación de radicales hidroxilo por parte de este sistema. La 

señal obtenida es alta (Figura 4.3.2-1), lo que supone una eficiente generación de 

radicales hidroxilo bajo estas condiciones. Para comprobar la estabilidad del sistema con 

el tiempo, se midieron los espectros a diferentes tiempos tras la adición del peróxido de 

hidrógeno. La intensidad de la señal se normalizó como la media de la altura de los cuatro 

picos característicos del espectro; las intensidades relativas obtenidas se representaron 
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respecto al tiempo. Como se observa en la Figura 4.3.2-2, hay un rápido descenso en la 

señal, que sería compatible con la inactivación del sistema Fenton.  

 

Figura 4.3.2-1. Espectro EPR del complejo DMPO-OH medido a pH 5 en presencia de [STH]0 20 mg L-1 

y [Fe(II)]0 5 mg L-1 tras la adición de [H2O2]0 34 mg L-1.  

 
Figura 4.3.2-2. Variación de la señal del sistema DMPO-OH medida a pH 5 en presencia de [STH]0 20 mg 

L-1, [Fe(II)]0 5 mg L-1 y [H2O2]0 34 mg L-1.   

 

En el proceso Fenton (Apartado 1.2.2.1) se producen dos reacciones principales 

(Ecuaciones 41-42):  

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻· + 𝑂𝐻−      (Ec. 41) 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 →  𝐹𝑒2+ + 𝑂𝑂𝐻· + 𝐻+       (Ec. 42) 

La primera reacción es muy rápida, pero cuando el Fe(II) ha sido oxidado a Fe(III) la 

reducción de este a Fe(II) es muy lenta (Pereira et al., 2012), por lo que una vez oxidada 

la cantidad inicial de Fe(II) la concentración disminuye en el sistema y se observa una 

pérdida de eficiencia en la generación de OH·. A la vista de estos resultados, se decidió 
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adicionar como fuente de hierro, el Fe(III), y comprobar la eficiencia del sistema bajo las 

mismas condiciones experimentales. La intensidad de la señal obtenida en este caso es 

menor (Figura 4.3.2-3), indicando que bajo estas condiciones la generación de OH· es 

más baja. Sin embargo, si se observa la Figura 4.3.2-4 donde se muestra la evolución de 

la señal normalizada frente al tiempo vemos que ésta permanece prácticamente constante 

con el paso del tiempo, lo que supone que, aunque la generación de radicales hidroxilo es 

menor, la eficiencia en su generación es la misma con el paso del tiempo. Esto puede 

explicarse a partir de la Ecuación 42 que es la limitante en caso anterior. Cuando se 

empieza la reacción con Fe(III) en lugar de Fe(II) la especiación Fe(II)/Fe(III) se alcanza 

rápidamente y por tanto se obtiene una señal estable. A efectos prácticos y para el presente 

estudio se va a usar Fe(III) para el resto de experimentos y medidas EPR.  

 

Figura 4.3.2-3. Espectro EPR del complejo DMPO-OH medido a pH 5 en presencia de [STH]0 20 mg L-1 

y [Fe(III)]0 5 mg L-1
0 tras la adición de [H2O2]0 34 mg L-1.  

 

 
Figura 4.3.2-4. Variación de la señal del sistema DMPO-OH medida a pH 5 en presencia de [STH]0 20 mg 

L-1, [Fe(III)]0 5 mg L-1 y [H2O2]0 34 mg L-1.   

-30000

-20000

-10000

0

10000

20000

30000

3440 3460 3480 3500 3520

In
te

n
si

d
ad

 d
e 

la
 s

eñ
al

 (
u

.a
)

Campo magnético (Gauss)

0

500

1000

1500

2000

2500

3000

0 10 20 30 40 50 60 70

In
te

n
si

d
ad

 d
e 

la
 s

eñ
al

 (
u

.a
)

tiempo (min)



  Resultados y discusión 

114 
 

De forma complementaria, se investigó la degradación de la cafeína por proceso Fenton 

con ambas fuentes de hierro a pH 5. En la Figura 4.3.2-5 se observa que con el uso de 

Fe(II) la degradación al inicio de la reacción es muy rápida, pero se ralentiza con el paso 

del tiempo. Cuando la fuente de hierro que se adiciona es Fe(III), la velocidad de reacción 

es más lenta, pero se mantiene constante a lo largo del todo el proceso, de acuerdo a los 

resultados obtenidos para la generación de radicales hidroxilo con ambos sistemas.  

 
Figura 4.3.2-5. Degradación relativa de la cafeína frente al tiempo mediante proceso Fenton. (■) en 

presencia de Fe(II) y (●) en presencia de Fe(III). Condiciones experimentales: [CAF]0 5 mg L-1, [Fe]0 5 mg 

L-1, [H2O2]0 60 mg L-1 y pH0 5.  

 

4.3.3. Aplicación de diferentes concentraciones de STH  

La señal de EPR del complejo DMPO-OH se ha medido en presencia de diferentes 

concentraciones de STH (Figura 4.3.3-1). Puede observarse que, aunque en ausencia de 

las STH como agentes complejantes se produce generación de radicales OH·, su cantidad 

es baja, lo que puede deberse a la pequeña fracción de hierro que queda sin desactivar en 

el sistema. Como se ha explicado en el Apartado 1.2.2.3.2, la adición de bajas 

concentraciones de hierro es una de las estrategias usadas para llevar a cabo procesos tipo 

foto-Fenton a pHs más neutros, cuando debido a la baja concentración de contaminantes 

a degradar, se pueden asumir tiempos de degradación más largos. De hecho, se ha 

demostrado que la presencia en agua de bajas concentraciones de hierro es suficiente para 

degradar contaminantes en algunas situaciones (Serra-Clausellas et al., 2018).  
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Figura 4.3.3-1. Señal del complejo DMPO-OH frente a diferentes concentraciones de STH a pH0 5, 

[Fe(III)]0 5 mg L-1 y [H2O2]0 34 mg L-1.  

 

La adición de bajas concentraciones de STH (por debajo de 10 mg L-1) no resulta en la 

generación de una cantidad significativa de radicales OH·, lo cual podría deberse a que 

no hay cantidad suficiente de STH para complejar la cantidad total de hierro presente en 

la disolución. Sin embargo, conforme se aumenta la concentración de STH presente en la 

disolución, se observa una mayor eficiencia en la generación de estos radicales. Por otro 

lado, por encima de 30 mg L-1 de STH la adición de las mismas no supone un incremento 

en la intensidad de la señal del EPR. Este hecho puede ser debido a dos causas principales 

(i) la mayoría del hierro ya está formando el complejo Fe-STH y, (ii) el exceso de STH 

reacciona con los radicales OH· generados dando lugar a la perdida de eficiencia del 

complejo. 

El efecto del complejo Fe-STH hay que considerarlo también aplicado a la eliminación 

real de contaminantes. Para ello, se ha seleccionado la cafeína como contaminante modelo 

y se han realizado experimentos Fenton a escala de laboratorio. Las condiciones 

experimentales han sido las siguientes: [CAF]0 5 mg L-1, [Fe(III)]0 5 mg L-1 y, [H2O2]0 

60 mg L-1 para la eliminación de la CAF. En la Figura 4.3.3-2 se muestran los resultados 

obtenidos para proceso Fenton y proceso foto-Fenton tras una hora de tratamiento. Como 

puede observarse, la eficiencia del proceso Fenton es muy baja, alcanzándose 

degradaciones menores al 20% tras 1 hora de tratamiento, resultados que están de acuerdo 

con la baja eficiencia del proceso a pH 5. Sin embargo, existen diferencias en los 

resultados obtenidos dependiendo de la concentración de STH adicionada. La 

degradación de la cafeína con la presencia de 10 mg L-1 de STH es menor que en ausencia 

de estas sustancias en el caso del proceso Fenton, pero para concentraciones de STH 

comprendidas entre 20-40 mg L-1 se obtienen mejores porcentajes de degradación. Esta 
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tendencia estaría de acuerdo con los resultados obtenidos en la generación de radicales 

OH·.  

La aplicación del complejo Fe-STH también se ha estudiado en el proceso foto-Fenton 

(realizando el proceso con luz solar). Las condiciones experimentales seleccionadas han 

sido las mismas que en el caso de las degradaciones por Fenton (oscuridad). Los valores 

de degradación obtenidos en este caso son siempre superiores al 65%, de acuerdo con la 

mayor eficiencia del proceso foto-Fenton respecto al Fenton. Bajo las condiciones 

aplicadas en este caso, los resultados obtenidos coinciden más con los datos obtenidos 

para la EPR. La degradación de la cafeína es muy parecida en ausencia de las STH y en 

presencia de una concentración de 10 mg L-1, pero para la adición de STH a una 

concentración de 20-40 mg L-1 se observa una clara mejora del proceso de acuerdo con 

una mayor generación de radicales OH·. Los mejores resultados de degradación se 

obtienen con la adición de 30 mg L-1 de STH; a mayores concentraciones no se observa 

una mejora en la eficiencia del proceso relacionada con una mayor producción de 

radicales OH·. 

 
Figura 4.3.3-2. Porcentaje de degradación de la cafeína a los 60 minutos de tratamiento en proceso Fenton 

(negro) y foto-Fenton (gris). Condiciones experimentales [CAF]0 5 mg L-1, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 60 

mg L-1, pH0 5 y diferentes concentraciones de [STH]0 0-40 mg L-1.  

 

Para completar y facilitar la comprensión del proceso, se determina la concentración de 

hierro transcurridos 15 y 60 minutos en ausencia y en presencia de STH en un rango de 

0-40 mg L-1 (Figura 4.3.3-3). Los resultados obtenidos están de acuerdo con los 

observados, tanto en la generación de especies oxidantes, como en los procesos de 

degradación; el Fe(III) presente y disponible en la disolución aumenta conforme aumenta 
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la concentración de STH presentes en la muestra. Se llevaron a cabo también las mismas 

medidas en presencia de Fe(II) a modo de control.  

 
Figura 4.3.3-3. Concentración de hierro total de acuerdo al método de la o-fenantrolina transcurridos 5 

minutos (gris claro) y 60 minutos (gris oscuro) a pH0 5, [Fe(III)]0 5 mg L-1 y diferentes concentraciones de 

STH 0-40 mg L-1. Se muestra también la medida de [Fe(II)]0 5 mg L-1 sin STH a modo de control.    

Para finalizar, la Figura 4.3.3-4 muestra la degradación de la CAF en presencia y 

ausencia de STH para el proceso foto-Fenton. La concentración inicial de STH 

adicionadas fue de 30 mg L-1 de acuerdo con los resultados obtenidos anteriormente. Se 

observa que las velocidades de reacción iniciales en ambos casos son similares, pero en 

el experimento en ausencia de STH, transcurridos 15 minutos la velocidad de degradación 

cae y se estanca a los 45 minutos, contrariamente a lo que ocurre con la adición de STH. 

Estos resultados nos estarían revelando la capacidad complejante de estas STH.  
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Figura 4.3.3-4. Degradación relativa de la CAF en proceso foto-Fenton en ausencia de STH (●) y con la 

adición de 30 mg L-1 de [STH]0 (■) frente al tiempo. Condiciones experimentales: [CAF]0 5 mg L-1, 

[Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 60 mg L-1.   
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4.4. ELIMINACIÓN DE CONSERVANTES COSMÉTICOS (PARABENOS) 

PRESENTES EN AGUAS RESIDUALES DE LA INDUSTRIA COSMÉTICA POR 

PROCESO FOTO-FENTON Y EVALUACIÓN DE SU TOXICIDAD 

4.4.1. Introducción 

Los parabenos son ésteres alifáticos del ácido p-hidroxibenzoico (p-HBA), ampliamente 

utilizados como conservantes en industria cosmética, farmacéutica y alimentaria (Petric 

et al., 2021). En la industria cosmética su uso se encuentra regulado por el Reglamento 

1223/09 CE, recogidos en el anexo V de dicho Reglamento. Los parabenos se encuentran 

presentes en gran cantidad de formulaciones cosméticas debido a su estabilidad química 

en un amplio rango de pHs (son eficaces entre pH 4.5-7.5), poseen gran capacidad 

antimicrobiana y antifúngica y, además, son incoloros, inodoros y tienen bajos costos de 

producción. La efectividad como conservantes aumenta conforme aumenta la longitud de 

sus cadenas alifáticas: metilparabeno (MP) < etilparabeno (EP) < propilparabeno (PP) < 

butilparabeno (BP) < BZP (benzilparabeno) (Figura 4.4.1-1).  

Según el Reglamento 1223/09 CE sobre productos cosméticos, pueden utilizarse solos o 

combinados, pero siempre a una concentración máxima de 0.4% (de ácido) para ésteres, 

y 0.8% (de ácido) para las mezclas de ésteres (Andersen., 2008). Según Pouillot et al., 

2006 se encuentran presentes en el 80% de las formulaciones cosméticas. Actualmente 

en cosmética solo pueden utilizarse como conservantes el MP, EP y PP, pero en 

alimentación sí se siguen utilizando el BP y el BZP. 

 

Figura 4.4.1-1. Estructura de los diferentes parabenos (Sheskey et al., 2017). 

La creciente preocupación social generada alrededor del uso de estos conservantes radica 

en el estudio publicado por Darbre et al., 2004 en el cual planteaba una relación entre el 

uso de desodorantes con parabenos y el cáncer de mama. Anteriormente Routledge et al., 

1998; Oishi, 2002a, b ya habían sugerido que los parabenos podían actuar como 

disruptores endocrinos. La exposición a parabenos puede venir de la alimentación, uso de 
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fármacos y del uso de cosméticos, siendo la mayor fuente de exposición en humanos la 

cosmética (Bledzka et al., 2014; Soni et al., 2005).  

Como ya se ha dicho, mediante los tratamientos de agua convencionales no es posible la 

completa eliminación de los CE y estos son detectados posteriormente en los efluentes de 

aguas urbanas ya tratadas en concentraciones de μg L-1 y ng L-1 (Gmurek et al., 2019). 

Debido al creciente y generalizado uso de PPCPs por parte de la población, la presencia 

de compuestos contenidas en esas formulaciones, como los parabenos, aparecen en los 

reservorios de agua y los convierte en un serio problema ambiental a tener en cuenta 

(Yang et al., 2017).  

La concentración de parabenos detectada en el agua de entrada de las EDARs es incluso 

de mg L-1 y a la salida después de los diferentes tratamientos sigue siendo considerable 

(Marta-Sánchez et al., 2018; Gomes et al., 2018a). Se ha detectado la presencia de 

parabenos en aguas naturales en Japón, Reino Unido, Portugal, Suiza, Bélgica, China, 

EE. UU. y España entre otros, así como en aguas potables de Alemania, EE. UU. y España 

(Haman et al., 2015). 

La insuficiente eliminación de los parabenos deriva en su acumulación en diferentes 

organismos acuáticos y representa un serio riesgo ambiental, por lo que es importante el 

desarrollo de tecnologías de tratamiento eficientes. Los procesos más efectivos para la 

eliminación de estos contaminantes según la bibliografía se basan en la generación de 

especies químicas oxidantes con ayuda de radiación ultravioleta (UV), radiación visible 

(Vis) y ozono (Nakada et al., 2007; Gomes et al., 2017a; Wang et al., 2018).  

El presente capítulo tiene como objetivo evaluar la degradación de una mezcla de 

parabenos (MP, EP, PP, IP y, BZP) mediante aplicación de proceso foto-Fenton en 

condiciones de pH más cercanas a la neutralidad que el óptimo de 2,8; esto se realizará 

mediante la adición de diferentes STH. Estás STH, como se ha comentado en capítulos 

anteriores, se han extraído de diferentes tipos de residuos (oliva, café y de lodo 

deshidratado del reactor anaerobio de una EDAR). El proceso foto-Fenton se ha llevado 

a cabo en diferentes condiciones experimentales con la finalidad de buscar el proceso más 

adecuado, y su evolución se ha estudiado mediante el análisis cromatográfico de los 

contaminantes y el seguimiento de toxicidad aguda y de actividad endocrina durante los 

tratamientos realizados en planta piloto.  



  Resultados y discusión 

121 
 

4.4.2. Selección de las STH a adicionar al proceso 

Se ha realizado una primera serie de experimentos a escala de laboratorio con agua 

destilada para determinar el efecto del pH y las concentraciones de H2O2 y STH en el 

proceso de oxidación. La concentración inicial de parabenos en la mezcla es de 5 mg L-1 

para cada uno de ellos. Se ha tomado muestra a diferentes tiempos de reacción y se han 

analizado por UHPLC en el menor tiempo posible desde que se recoge la muestra. La 

Figura 4.4.2-1 presenta la concentración relativa de cada uno de los parabenos vs el 

tiempo a pH óptimo para el proceso (pH 2.8). La velocidad de eliminación difiere de un 

parabeno a otro, siendo: MP=ET > PP > IP > BZP, lo que está de acuerdo con la longitud 

de sus cadenas alifáticas.  

Antes de empezar con los experimentos foto-Fenton, se realizaron los blancos pertinentes, 

fotólisis y reacción Fenton a pH 2.8 y 5 para comprobar la degradabilidad de los 

parabenos. En el caso Fenton a pH 2.8 todos los parabenos son eliminados en un tiempo 

de 30 minutos, no así a pH 5 donde al cabo de una hora solo se alcanza un 2.6% de 

degradación. Se realizan una serie de experimentos foto-Fenton sin la adición de STH a 

diferentes pHs para conocer el efecto de este factor sobre la degradación de los parabenos. 

Los experimentos se realizaron en agua destilada y agua del grifo, a pHs 2.8, 5 y 6. Dado 

que el óptimo para el proceso foto-Fenton es pH 2.8 se observa una rápida degradabilidad 

de todos los parabenos, habiéndose eliminado el 95% de estos en agua destilada y el 80% 

en agua del grifo a los 5 minutos en ambos casos (Figura 4.4.2-2). A pH 5 se observa que 

la eliminación es mucho más lenta, debido a la generación de especies no activas del 

hierro. En este caso se alcanza una degradabilidad del 80% en 50 minutos con agua 

destilada y en 60 minutos con agua del grifo. A pH 6 no se observa una buena degradación 

de los parabenos aun transcurridas dos horas de tratamiento.  
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Figura 4.4.2-1. Degradación relativa de los parabenos vs tiempo para el proceso foto-Fenton. Condiciones 

experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 213 mg L-1 y, a pH0 2.8. 

Experimento realizado en agua MQ.   

 

 

Figura 4.4.2-2. Degradación de la suma de los parabenos a diferentes tiempos de tratamiento vs diferentes 

pHs (2.8, 5 y 6) y diferentes matrices de agua. A: agua destilada, B: agua del grifo a los 5 y 60 minutos de 

tratamiento (gris claro y gris oscuro respectivamente). Condiciones experimentales del proceso foto-

Fenton: [parabenos]0 5 mg L -1 cada uno, [Fe (III)] 5 mg L-1 y [H2O2]0 213 mg L-1.   

 

Con objeto de determinar si existen diferencias de comportamiento estabilizador de hierro 

en disolución y por tanto de efectividad en la aplicación del proceso foto-Fenton, se han 

probado tres tipos diferentes de STH provenientes de diferentes tipos de residuos:  

 STH extraídas del residuo del café,  

 STH extraídas del residuo de la producción del aceite de oliva y, 

 STH extraídas de lodos de depuradora.  

Previo a la realización de los experimentos foto-Fenton con la adición de las STH, se 

miedieron las matrices de excitación emisión de las mimas a diferentes concentraciones 

(20-50 mg L-1) y se analizaron por PARAFAC (Figura 4.4.2-3).  
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Figura 4.4.2-3. Diferentes componentes obtenidos para el análisis por PARAFAC de las diferentes STH 

extraídas (residuo de la oliva, café y lodo) a diferentes concentraciones (20-50 mg L-1), de los AH 

comerciales de Sigma-Aldrich y de las STH CVT-230 extraídas en Italia. El eje X corresponde a las 

longitudes d eonda de excitación (250-500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de emisión (300-600 

nm). 

Del análisis por PARAFAC se obtienen 4 componentes de los cuales los componentes C1 

y C2 correspondes a las señales típicamente asignadas a las sustancias tipo húmicas (237-

260/400-500 nm y 300-370/400-500 nm Ex/Em). El componente C3 presenta su máximo 

de Ex/Em entre los 260-300/300-480 nm aproximadamente, lo que puede corresponderse 

según Yang et al., 2015 con las señales asociadas a proteínas, ácidos tipo húmicos y 

fúlvicos, y a moléculas tipo triptófano. Teniendo en cuenta el origen de los residuos es 

coherente que aparezca esta señal en el análisis. Por último, el componente C4 presenta 

dos regiones destacadas, la comprendida entre los 250-300/300-400 nm de Ex/Em se 

corresponde con proteínas, triptófano y tirosina, y la región comprendida entre 410-

600/250-300 nm de Ex/Em con los ácidos tipo húmicos y fúlvicos.  

En el set de datos del análisis se incluyeron muestras de ácidos húmicos comerciales 

(Sigma-Aldrich) y provenientes de Italia (CVT-230), usadas y caracterizadas en 

anteriores trabajos del grupo de investigación (Gomis et al., 2013; Gomis et al., 2014; 

Gomis et al., 2015; Caram et al., 2018) para poder comparar el peso de los diferentes 

componentes en las STH extraídas en la presente tesis con estas conocidas y así 

determinar cuales son las que van a actuar de forma más eficiente como STH.  
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Figura 4.4.2-4. Peso de los diferentes componentes obtenidos por PARAFAC para las diferentes muestras 

de STH anañizadas. Componente C1 (blanco), componente C2 (gris claro), componente C3 (gris oscuro), 

componente C4 (negro).  

 

En la Figura 4.4.2-4 se observa que los componentes correspondientes a las regiones de 

Ex/Em asociadas a las sustancias tipo húmicas (C1 y C2) tienen más peso en el caso de 

las STH extraídas del residuo del café, que son los componentes que más peso tienen en 

el caso de los AH comerciales y del CVT-230. Por lo que de este análisis se puede deducir 

que a la hora de aplicar estas STH en el proceso oxidativo foto-Fenton las que van a 

presentar mejores resultados de estabilización del hierro y por tanto de degradación de 

los contaminantes van a ser las STH extraídas del café. En cualquier caso, se adicionaron 

los tres tipos de STH al proceso para comprobar los resultados obtenidos.  

En todos los casos las condiciones experimentales fueron las mismas: [Fe(III)]0 5mg L-1, 

[H2O2]0 213 mg L-1 o 426 mg L-1 y [STH]0 20 mg L-1, únicamente se varió el tipo de STH 

añadida. El tiempo requerido para la eliminación del 60% de la suma de los parabenos 

con el uso de las diferentes sustancias y sin ellas se muestra en la Figura 4.4.2-5. El 

porcentaje de degradación de los parabenos es muy similar en todos los casos, a excepción 

del uso de las STH extraídas del residuo del café con el doble de la cantidad 

estequiométrica de peróxido de hidrógeno, donde a la media hora de tratamiento se ha 

conseguido la degradación del 60% de la mezcla de contaminantes. Debido a estos 

resultados, se decide usar este tipo de STH para el resto de los experimentos. 
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Figura 4.4.2-5. Tiempo necesario para degradar el 60% de la suma de los parabenos vs diferentes tipos de 

HLS (residuo del café, residuo de la oliva y lodo de depuradora). Foto-Fenton con agua destilada. 

Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe (III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 213 mg L-1 (■) 

y 426 mg L-1 (□), [STH]0 20 mg L-1, pH0 5.   

 

4.4.3. Toxicidad aguda en organismos acuáticos 

Para conocer cómo puede afectar esta mezcla de parabenos a los organismos acuáticos y 

saber si es capaz de provocar disrupción endocrina, la reacción se llevó a planta piloto y 

se realizó a una escala más cercana a la realidad (volumen 5 L y luz natural) el 

experimento con STH que mejores resultados de degradación había mostrado a escala de 

laboratorio (agua del grifo, pH 5 con STH procedentes de café). Se tomaron diferentes 

muestras para los ensayos de toxicidad: muestra inicial, muestra intermedia (15 minutos 

t30w) y muestra final (30 minutos t30w). La Figura 4.4.3-1 muestra la degradación de los 

parabenos bajo estas condiciones.  Se consigue la total eliminación de parabenos a los 23 

minutos de tratamiento. 

 

Figura 4.4.3-1. Degradación de la mezcla de parabenos frente al tiempo expresado en t30w (min). 

Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 426 g L-1, [STH]0 

del café 20 mg L-1, pH0 5. Experimento realizado con agua MQ.  
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El impacto que tiene la presencia de parabenos en agua sobre organismos acuáticos es 

todavía desconocido, y no existe mucha información disponible sobre los efectos 

potenciales que estos contaminantes pueden ocasionar (Dobbins et al., 2009; Terasaki et 

al., 2008). Se considera importante conocer los posibles efectos de estos contaminantes y 

de sus subproductos de degradación, ya que gran parte de los parabenos usados en 

cosmética terminan en ecosistemas acuáticos.  

Por ello, se realizaron ensayos de toxicidad de diferente naturaleza que nos den 

información sobre la evolución de este parámetro durante el tratamiento aplicado para la 

degradación de los parabenos. Para los ensayos de toxicidad se han tomado muestras de 

diferentes tiempos de tratamiento (0 minutos t30w, 15 minutos t30w y 30 minutos t30w), 

realizados en la planta piloto a un pH de 5 y se han calculado los valores LID y MID 

(Tabla 4.4.3-1) para diferentes organismos pertenecientes a diferentes niveles de la 

cadena trófica (A. fischeri, P. subcapitata y, D. magna). Se ha eliminado el peróxido que 

pudiera quedar presente en las muestras mediante el método de la catalasa y se han 

realizado los ensayos toxicológicos en el menor tiempo posible.  

Tabla 4.4.3-1. Valores LID y MID obtenidos para las diferentes muestras de agua para cada uno de los 

organismos acuáticos sobre los que se ha realizado ensayos. Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 

mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 426 mg L-1, [STH]0 café 20 mg L-1, pH0 5. Experimento 

realizado con agua MQ. 
 

0 min t30w 15 min t30w 30 min t30w 
 

LID MID LID MID LID MID 

P. 

subcapitata 

1:16 1:3.7 1:8 1:2.2 1:16 1:4.0 

D. magna 

(24h) 

1:8 1:3.0 1:8 1:4.5 1:8 1:1.0 

D. magna 

(48h) 

1:8 1: 3.8 1:8 1:6.2 1:4 1:2.0 

A. fischeri No tóxico 

 

Como se observa, la mezcla de parabenos no ha mostrado toxicidad para el organismo A. 

fischeri incluida la muestra inicial. Gmurek et al., 2019 observó una elevada toxicidad 

para A. fischeri estudiando la misma mezcla de parabenos a una concentración de 10 mg 

L-1, pero los resultados obtenidos en el presente caso de estudio muestran que la 

concentración de 5 mg L-1 no afecta a la bioluminiscencia de la bacteria. Una inhibición 

de la bioluminiscencia (LI) por debajo del 30% podría considerarse como no toxico 

(Miralles-Cuevas et al., 2017). Terasaki et al., 2008 concluyó que el organismo A. fischeri 
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era más sensible que D. magna a los parabenos, presentando valores de CE50 más bajos, 

contrario a los resultados obtenidos con la mezcla de parabenos a la concentración 

estudiada. Los análisis fueron repetidos para confirmar estos resultados y demuestran que 

el comportamiento de la mezcla de parabenos difiere del comportamiento de cada uno 

por separado. En esta Tesis se considera interesante realizar el estudio con la mezcla de 

parabenos de diferente naturaleza ya que sus resultados se asemejarán más a lo que ocurre 

con unas aguas reales.   

Comparando los valores iniciales de LID para D. magna y P. subcapitata (LID 1:8 y 1:16 

respectivamente), el alga presenta mayor toxicidad. Kamaya et al., 2006 observaron 

inhibición en el crecimiento de P. subcapitata, causado por la presencia del ácido p-

hidroxibenzoico (un metabolito de los parabenos) a una concentración de 1.37 g L-1, 

mucho más alta que la obtenida en el presente caso de estudio, donde se observa que P. 

subcapitata es el organismo que muestra toxicidad más alta, siendo mayor al final del 

tratamiento que en tiempos intermedios. Este resultado sugiere que existe un efecto 

sinérgico entre los diferentes parabenos presentes en la mezcla y sus metabolitos. 

Teniendo en cuenta que no hay estudios de toxicidad con esta mezcla de parabenos para 

P. subcapitata, este efecto se considera posible.  

Respecto al ensayo de toxicidad aguda con el organismo D. magna, se observa que al 

final del tratamiento, las muestras siguen presentando toxicidad con unos valores MID de 

1:1.2 [1:2.5-1:1.3]. Del mismo modo que con los otros organismos estudiados, no existen 

estudios de toxicidad con esta mezcla para el cladócero. Dobbins et al., 2009 evaluaron 

la toxicidad de diferentes parabenos para D. magna y P. promelas, estableciendo 

diferentes CL50 para cada parabeno, desde 24.6 mg L-1 para el metilparabeno hasta 4 mg 

L-1 para el benzilparabeno. Conforme aumenta la lipofilicidad también lo hace la 

toxicidad.  

Se ha determinado que el tiempo de exposición no parece tener un efecto significativo en 

cuanto a la toxicidad se refiere, es decir, que la toxicidad aguda y el modo de acción en 

el caso de los parabenos puede determinarse rápidamente (Bazin et al., 2009) no siendo 

necesarios largos tiempos de exposición. 

Los ensayos de toxicidad aguda realizados para los organismos seleccionados revelan que 

la duración del proceso foto-Fenton en este caso un t30w de 30 minutos no es suficiente 

para reducir la toxicidad de los parabenos, incluso llegando a aumentar en el caso de P. 
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subcapitata, probablemente debido a los intermedios clorados que se generan. Los 

ensayos de toxicidad son importantes en el tratamiento de este tipo de mezclas ya que, 

aunque los compuestos diana se eliminen, la toxicidad de la disolución puede aumentar 

debido a los compuestos intermedios (Lincho et al., 2021). 

4.4.4. Ensayo de disrupción endocrina (RYA) 

Teniendo en cuenta que está descrita la posible actividad endocrina de estos compuestos, 

se considera interesante completar los ensayos de toxicidad con el ensayo RYA. 

Diferentes estudios in vitro han demostrado que el MP, EP, PP, BP and BZP son 

estrogénicos comparados con la hormona esteroidea 17-β-estradiol (Mizuno et al., 2009; 

Bazin et al., 2009), y que la respuesta estrogénica aumenta con el tamaño del grupo 

alquilo (Routledge et al., 1998). Bazin et al., 2009 establecieron y representaron las curvas 

típicas de dosis-respuesta para el estradiol y los parabenos. Todos los parabenos inducen 

a una respuesta dependiente de la concentración en las células de levadura.  

La actividad estrogénica se expresa en equivalentes de estradiol (EEQs), concentración 

de estradiol que causa la misma respuesta que la muestra en el ensayo RYA. La muestra 

inicial ha demostrado ser muy toxica para la cepa de levadura, y la muestra del final del 

tratamiento moderadamente tóxica (Tabla 4.4.4-1). Observando el factor de dilución Kd, 

la muestra intermedia (15 min t30w) es menos toxica que la muestra final (30 min t30w), al 

igual que ocurre con P. subcapitata. En cualquier caso, los resultados obtenidos en el 

RYA para la mezcla de parabenos se encuentran en el mismo orden de magnitud que los 

principales disruptores endocrinos usados normalmente, por lo que deben ser tratados 

como tal. Sería interesante considerar tiempos más cortos de tratamiento en el caso 

concreto de esta mezcla teniendo en cuenta los resultados obtenidos o, llevar a cabo 

tratamientos más largos e ir controlando la toxicidad a diferentes tiempos de tratamiento.  

Tabla 4.4.4-1. Toxicidad, factor de dilución Kd y actividad estrogénica (EEQs) obtenidas en el ensayo 

RYA para las diferentes muestras de agua estudiadas. Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 

cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 426 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1, pH0 5.  

Muestra 

 

Toxicidad Factor de 

dilución 

Kd 

EEQs ng 

L-1 

0 min t30w 

 

Muy toxico 800 57 

15 min t30w 

 

No toxico 15 1 

30 min t30w 

 

Moderadamente 

toxico 

24 2 
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4.5.3. Seguimiento de la degradación de los contaminantes por fluorescencia 

Durante el tratamiento realizado en planta piloto, se han tomado muestras a diferentes 

tiempos y se ha realizado el seguimiento de la degradación y de los posibles cambios 

químicos que puedan sufrir los contaminantes durante el proceso. El rango de Ex/Em al 

que se han medido las diferentes muestras ha sido de 250/500 y 300/550 nm 

respectivamente cada 5 nm. Se han analizado las diferentes matrices obtenidas por 

PARAFAC testeando los modelos de tres a seis componentes. Se ha elegido como valido 

el modelo de cuatro componentes de acuerdo con el sentido químico de los compuestos 

presentes en la mezcla a tratar. En la Figura 4.4.4-1 se muestran los diferentes 

componentes obtenidos. 

 

Figura 4.4.4-1. Diferentes componentes presentes en la degradación obtenidos por PARAFAC para el 

experimento realizado en la planta piloto. Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, 

[Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 426 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1, pH0 5. El eje X corresponde a las longitudes d 

eonda de excitación (250-500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de emisión (300-600 nm). 

Si se observa la matriz de Ex/Em obtenida para el tiempo 0 minutos del experimento 

(Figura 4.4.4-2), puede verse que la región de máxima intensidad corresponde con los 

componentes C1 y C2, por lo que estos dos componentes corresponderían a las EEM de 

la mezcla de parabenos. El componente C3 corresponde a las sustancias tipo húmicas; 

éstas presentan un área de máxima intensidad de Ex/Em que se divide en tres regiones 

237-260/400-500, 300-370/400-500 y, 290-325/370-430 nm según Yang et al., 2015. En 

este caso concreto se observa la región de máxima intensidad entre 250-300/300-450 nm 

Ex/Em y otra con menor intensidad entre 327-375/350-475 nm de Ex/Em. El componente 
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C4 podría corresponder a algún intermedio de reacción formado durante el proceso 

oxidativo. 

 
Figura 4.4.4-2. EEM obtenida para el tiempo 0 minutos de tratamiento. Condiciones experimentales: 

[parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg L-1, [H2O2]0 426 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1, pH0 5. El eje X 

corresponde a las longitudes d eonda de excitación (250-500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de 

emisión (300-600 nm). 

 

Observando la evolución de los diferentes componentes a lo largo del tratamiento, los 

componentes C1 y C2 que corresponderían a la mezcla de parabenos disminuyen 

conforme avanza el proceso de oxidación, de acuerdo con lo observado durante el proceso 

oxidativo (Figura 4.4.4-3). Lo mismo ocurre con las STH (componente C3). Como se ha 

explicado anteriormente (Apartado 1.2.2.3.4.1.6.4) las STH son sensibles a la oxidación 

y también pueden sufrir degradación. El componente C4 aumenta su intensidad 

alcanzando el máximo a los 10 minutos y disminuyendo de nuevo con el tiempo. 

Teniendo en cuenta los resultados de toxicidad anteriores, este componente puede 

atribuirse a intermedios de reacción. Los ensayos de toxicidad muestran que al final del 

tratamiento oxidativo no se ha detoxificado la muestra de parabenos. Aunque este 

componente presente mayor intensidad en la muestra intermedia, es posible que, en el 

tiempo final, aun teniendo menos intensidad, la muestra sea más tóxica, ya que deben 

existir otros compuestos intermedios que no posean tanta señal de fluorescencia.  
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Figura 4.4.4-3. Evolución de los distintos componentes a lo largo del proceso de degradación. Experimento 

realizado en la planta piloto. Condiciones experimentales: [parabenos]0 5 mg L-1 cada uno, [Fe(III)]0 5 mg 

L-1, [H2O2]0 426 mg L-1, [STH]0 20 mg L-1, pH0 5. C1 (●), C2 (Δ), C3 (□), C4 (+).   

 

Sería interesante ampliar los estudios sobre los mecanismos de degradación de estos 

parabenos para relacionar el componente C4 con los intermedios más probables y con el 

repunte de toxicidad que se observa en el tratamiento. Esto nos permitiría determinar con 

mayor precisión el tiempo óptimo de este tratamiento. 
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4.5 UTILIZACIÓN DE SUSTANCIAS TIPO HÚMICAS PARA LA 

ELIMINACIÓN DE CONTAMINANTES POR SISTEMA DE MEMBRANAS 

ACOPLADO A UN PROCESO OXIDATIVO (FOTO-FENTON) 

4.5.1. Introducción 

El soil washing (lavado de suelos) es una técnica basada en la utilización de tensioactivos 

para la eliminación de contaminantes en suelos, que considera tanto la capacidad 

solubilizadora de las micelas formadas por el uso de tensioactivos, como la reducción de 

la tensión entre estos y las partículas del suelo (Fabbri et al., 2008). Se basa en la 

separación de los contaminantes diana de la matriz del suelo solubilizándolos en la 

solución de lavado (Moutsatsou et al., 2006). Posteriormente la solución de lavado ha de 

someterse a tratamientos químicos o bioquímicos para conseguir eliminar el contaminante 

lavado. 

Para el lavado de suelos se han utilizado tradicionalmente ácidos (HCl, H2SO4, HNO3), 

ácidos orgánicos de bajo peso molecular (cítrico, oxálico) y algunos agentes quelantes 

sínteticos como el NTA, EDDS, DTPA o el EDTA (Gusiatin et al., 2020), estos últimos 

debido a su capacidad complejante (Soleimani et al., 2010). Como se ha explicado en 

capítulos anteriores, las sustancias húmicas (SH) y las sustancias tipo húmicas (STH) 

poseen capacidad complejante y además han demostrado que debido a su estructura 

pueden movilizar y neutralizar metales pesados (Huculak-Maczka et al., 2018).  

Por otra parte, las STH son moléculas anfifílicas capaces de generar de forma espontánea 

agregados cuando se encuentran en disolución (Klavins & Purmalis, 2010), actuando 

como surfactantes. La formación de estos agregados puede producirse de forma intra e 

intermolecular (Lippold et al., 2008). Autores como Piccolo et al., 2001; Conte et al., 

2005, sugieren que las SH se encuentran en forma de pseudomicelas, pero existen muchos 

modelos estructurales de la forma que pueden presentar estos agregados.  

Las SH se han utilizado en el proceso de soil washing para eliminar metales pesados del 

suelo (Bi et al., 2019). La concentración micelar crítica (cmc) depende de varios factores 

como la temperatura, el pH y el origen de las SH. Damian et al., 2019 utilizaron sustancias 

húmicas para la eliminación de Cu y Pb obteniendo buenos resultados y concluyendo que 

la eficiencia del proceso depende del tiempo de contacto, del ratio suelo:solución, de la 

concentración de SH y del hecho, que las SH son buenos agentes de lavado cuando el 

suelo está contaminado con metales pesados y otros contaminantes a altas 
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concentraciones. También han demostrado ser útiles para el lavado de hidrocarburos 

aromáticos y compuestos orgánicos (Conte et al., 2005; Borggaard et al., 2009).  

Cuando se descontamina un suelo, hay que considerar también la toxicidad y los cambios 

que el agente de lavado utilizado puede ocasionar sobre el mismo. El uso de algunos 

agentes quelantes químicos está cuestionado ya que, presentan toxicidad y si una vez 

lavado el suelo no se recuperan completamente estos compuestos, pueden ocasionar 

problemas futuros. Por este motivo, el desarrollo y búsqueda de agentes de lavado 

alternativos a los tradicionales, que sean biodegradables, que no presentes toxicidad y que 

sean asequibles está tomando fuerza (Gusiatin et al., 2020). 

Con estos antecedentes, se plantea estudiar la interacción de las STH obtenidas en esta 

tesis con contaminantes emergentes, como por ejemplo el TBZ, cuando se encuentran 

próximos a su punto de saturación. Se quiere investigar cómo las STH aumentan la 

solubilidad del contaminante, y en qué medida la capacidad surfactante y de formación 

de micelas de las STH con el contaminante pueden favorecer su retención en el interior o 

en la superficie de las micelas.  

El objetivo de este capítulo es la posible aplicación de dos procesos acoplados 

(membranas y fotocatálisis) para la descontaminación de suelos y aguas con una elevada 

carga de contaminante. Primero se llevará a cabo el proceso de membranas estudiando la 

selección del tamaño de poro, pH más adecuado y relación TBZ:STH que proporcione 

mejores resultados. Posteriormente el retentato (RT) obtenido, va a ser tratado por 

proceso foto-Fenton, en el que se va a comprobar si pueden conseguirse buenos resultados 

de degradación del contaminante.  

4.5.2. Extracción STH y selección del contaminante 

Las STH utilizadas para los experimentos de soil washing se han extraído de lodos 

procedentes del reactor anaerobio de EDAR, y la extracción se ha realizado de acuerdo 

con el procedimiento descrito por García-Ballesteros et al., 2018 (Apartado 4.2.2.). La 

generación de lodos derivados del tratamiento de aguas va en aumento por lo que el 

desarrollo de tecnologías y métodos para su aplicación en diferentes procesos y por tanto 

su revalorización, está tomando fuerza. Las STH extraídas de los lodos de depuradora 

contienen un 27% de materia orgánica, de la cual un 91% son ácidos húmicos (AH) 

(Gusiatin et al., 2020).  



  Resultados y discusión 

135 
 

El contaminante utilizado ha sido el tiabendazol (TBZ), y su selección se basó en el 

trabajo realizado por Caram et al., 2018 en el que utilizaron unas STH procedentes de 

residuos sólidos urbanos (CVT-230) y probaron su efectividad como agentes auxiliares 

en el proceso foto-Fenton a pHs más próximos a la neutralidad, observando que las STH 

ayudan a aumentar la solubilidad del contaminante y que se produce una interacción entre 

el contaminante y las STH. Aquí se quiere comprobar si este efecto observado con los 

residuos italianos (CVT-230), se da también en nuestras STH y puede ser útil para atrapar 

el contaminante presente en una disolución acuosa y ser retenido en un tratamiento por 

membranas, de modo que el agua filtrada quede libre del contaminante y se pueda tratar 

una disolución de menor volumen y mayor concentración de contaminante (el RT). 

4.5.3. Caracterización de las STH 

En primer lugar, se ha medido la tensión superficial de las STH a diferentes 

concentraciones (5-0.5 g L-1) para comprobar su capacidad de actuar como surfactantes.  

 

Figura 4.5.3-1. Tensión superficial (mN m-1) para las STH extraídas de los lodos de EDAR a diferentes 

concentraciones (●) y para el agua (○).   

 

Como se observa en la Figura 4.5.3-1, a cualquiera de las concentraciones seleccionadas, 

la presencia de STH reduce la tensión superficial respecto al valor de tensión superficial 

del agua (76.17 mN m-1), por lo que deducimos que estas STH poseen capacidad 

tensioactiva y van a ser capaces de formar micelas en disolución, atrapando al 

contaminante, y por tanto aumentando su solubilidad en agua.  

Es importante conocer el tamaño medio de las STH, debido a que posteriormente van a 

ser sometidas a una separación mediante membranas y necesitamos saber si serán capaces 

de atravesarlas. Este parámetro se mide por dispersión de luz dinámica (DLS). Para ello 
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se han preparado disoluciones de 2.5 g L-1 a 1 g L-1 en agua del grifo (Figura 4.5.3-2), 

obteniéndose un tamaño medio de partícula de 425.32 nm. Las STH son macromoléculas 

con capacidad de formar agregados, que pueden romperse y volverse a formar. Se espera 

que una parte de las STH sí atraviesen la membrana, pero, en cualquier caso, la mayoría 

permanecerán en el tanque de alimentación.  

 
Figura 4.5.3-2. Valores de tamaño medio obtenido (nm) por DLS para diferentes concentraciones de STH   

 

4.5.4. Selección de la membrana 

El siguiente paso en nuestra investigación es seleccionar un tamaño de poro de membrana; 

Probamos unas membranas de 50 kDa para realizar experimentos iniciales y determinar 

si es adecuado para completar la investigación. Se selecciona esta membrana de 

ultrafiltración debido a que este tipo de membranas separa partículas con tamaños entre 

alrededor de 0.04 y 0.1 micrometros (40-100 nm).  

Una vez seleccionada la membrana, el siguiente paso es saber si el contaminante queda 

retenido en la membrana, aunque debido a su peso molecular 201.249 g mol-1 no tendría 

que hacerlo. Las condiciones de operación fueron 2 bares y temperatura ambiente.  

Se prepararon disoluciones de TBZ (50 mg L-1). La Figura 4.5.4-1 muestra el paso del 

TBZ a través de la membrana de 50 kDa. Como puede observarse, al cabo de 90 minutos 

ha atravesado la membrana una cantidad de 73 mg de TBZ, por lo que a partir de aquí 

sabemos que el TBZ en disolución en ausencia de las STH sí pasa por la membrana. 
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Figura 4.5.4-1. Relación cantidad de TBZ (mg) vs tiempo (min) para el PM (□), RT (■) y la suma de ambos 

(Δ). Condiciones experimentales: [TBZ]0 50 mg L-1, P 2 bar, Tª ambiente, membrana de 50 kDa.   

 

4.5.5. Selección de la relación TBZ:HLS 

Para saber si el TBZ era capaz de atravesar la membrana de 50kDa en presencia de las 

STH y determinar las mejores condiciones de trabajo, se realizaron una serie de pruebas 

con dos relaciones TBZ:STH y diferentes pHs. Las pruebas se llevaron a cabo en 

discontinuo, utilizando la membrana cerámica de tamaño de poro 50 kDa y aire a presión 

(2 bar), por lo que no hay recirculación de la muestra y solo se toman muestras inicial y 

final del RT. La Figura 4.5.5-1 muestra la cantidad total de TBZ (mg) para el retentato 

(RT, en gris claro) y permeado (PM, en gris oscuro) al final del proceso. Después de un 

ciclo completo de filtración, vemos que con la relación 1:40 somos capaces de concentrar 

el tiabendazol, mientras que, con relaciones más bajas, las STH no parecen ser capaces 

de retener a todo el contaminante formando micelas, por lo que el TBZ atraviesa la 

membrana sin poderse concentrar. 

La duración total de cada proceso de filtrado fue de 6 horas, tomándose muestras 

intermedias para su análisis por cromatografía liquida, fluorescencia y TOC. Se estudió 

la relación TBZ:STH 1:20 y 1:40 a pHs: 5, 6 y 7, obteniéndose los mejores resultados con 

la relación 1 :40 independientemente del pH.  
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Figura 4.5.5-1.  Cantidad de TBZ (mg) presente en el RT (gris claro) y PM (gris oscuro) al final del proceso 

de membranas (6 horas). [TBZ]0 50 mg L-1 y [STH]0 20 y 40 g L-1. 

Al no observarse grandes diferencias de eficacia de retención en los 3 pHs analizados 

para la relación TBZ:STH 1:40, se decide continuar con las pruebas a pH 7 ya que es el 

pH más próximo al pH que va a encontrarse en las aguas contaminadas.  

Estos experimentos son realizados en discontinuo, ya que el objetivo principal es 

determinar la relación de mezcla inicial para formar las micelas. En este sentido, cabe 

destacar que esta es la principal razón por la cual el balance de materia entre retentato y 

permeado no suma la cantidad inicial de 25 mg, debido a que las micelas al no estar en 

agitación se van agrupando e incluso algunas precipitan. Para comprobar si el TBZ se 

queda retenido en los poros de la membrana o formando una torta sobre su superficie 

debido a la presencia de las STH, se pasa metanol a través de la membrana y se mide el 

TBZ por UHPLC. Se obtiene una cantidad de 2 mg, es decir, un 8% del total, por lo que 

aunque una pequeña parte del TBZ pueda quedar retenido en la membrana, el TBZ que 

falta para cerrar el balance de materia se encontraría dentro de las micelas que forman las 

STH y que se encuentran en el tanque de alimentación.  

4.5.6. Selección de la presión de trabajo 

Una vez seleccionada la mejor relación TBZ:STH (relación 1:40 y pH 7) se pasa a realizar 

los experimentos utilizando la bomba y aplicando diferentes presiones de trabajo (2 y 1 

bar) y con recirculación del RT.  
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Figura 4.5.6-1. Relación cantidad de TBZ (mg) vs tiempo (min) para el PM (□), RT (■) y la suma de ambos 

(Δ). Experimento relación TBZ: STH 1:40, pH0 7 y, (A) 2 bar, (B) 1 bar.   

Como se observa en la Figura 4.5.6-1A, a 2 bar de presión y con un tiempo de 90 minutos 

de duración del proceso de filtrado, no conseguimos la concentración del TBZ (392 mg 

en permeado, superior al 337 mg del permeado). Esto puede ser debido a que la presión 

de 2 bares influye en el tamaño de las micelas y posiblemente en su rotura al paso a través 

de los poros de la membrana. Es posible que a medida que se va recirculando la mezcla 

y debido a la presión, las micelas vayan reduciéndose de tamaño e incluso, liberando el 

TBZ. Cuando observamos los resultados del experimento realizado a 1 bar de presión, se 

obtienen resultados mucho más satisfactorios (Figura 4.5.6-1B). En este caso, solo 

traspasa la membrana un 8.7% del total del TBZ inicial, aumentándose la concentración 

de TBZ en el RT.  

Con todo lo expuesto, podemos concluir que, a presiones elevadas, las micelas se rompen 

y pueden liberar el TBZ retenido, facilitando su paso a través de la membrana; en cambio, 

a menores presiones el contaminante sigue atrapado en su interior, pudiéndose concentrar 

y alcanzar nuestro objetivo de separar gran cantidad de contaminante. En estos casos, la 

suma final del TBZ presente en el RT y PM tampoco suma la cantidad total introducida 
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en el tanque de alimentación, por lo que de deduce que parte quedará retenido en forma 

de torta o como parte del fouling de la membrana. Es importante tenerlo en cuenta en un 

futuro en estudios de limpieza y mantenimiento de las membranas.  

De forma complementaria se han realizado ensayos de TOC para corroborar los ensayos 

anteriores. Al igual que en los resultados mostrados en la Figura 4.5.6-1, solo hay una 

concentración de TOC significativa cuando se opera a presiones de 1 bar.  

La Figura 4.5.6-2 muestra la evolución de la medida del TOC a lo largo del proceso para 

los dos casos anteriores.  

 

Figura 4.5.6-2. Relación TOC (mg) vs tiempo (min) para el PM (□), RT (■) y la suma de ambos (Δ). 

Experimento relación TBZ: STH 1:40, pH0 7 y, P (A) 2 bar, (B) 1 bar.   

 

4.5.7. Seguimiento del proceso por fluorescencia 

Se considera interesante realizar un análisis de fluorescencia para determinar que especies 

son las que se observan y si esta técnica analítica puede utilizarse como método de análisis 

complementario en este caso. 
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Los resultados de los experiementos realizados, se han confirmado mediante el uso de 

espectroscopía de fluorescencia como técnica analítica complementaria. Se han medido 

las matrices de Ex/Em y los espectros se han analizado por PARAFAC. El barrido de 

Ex/Em se ha realizado de 250-550 nm y de 300-600 nm cada 5 nm. Dentro del set de 

datos analizado se han incluido medidas de las STH a 20 y 50 mg L-1 y del TBZ a la 

concentración utilizada en los procesos de membrana a pH 2.8 y 5. Se ha realizado el 

analisis de 3 a 6 componentes y se ha validado el modelo para 3 y 4 componentes. Se ha 

elegido el modelo de 4 componentes (Figura 4.5.7-1) en base al sentido químico del 

proceso y teniendo en cuenta los resultados obtenidos por Caram et al., 2018.  

 

Figura 4.5.7-1. Diferentes componentes obtenidos para el análisis por PARAFAC. Set de datos compuesto 

por todas las muestras tomadas para el resto de los análisis. Incluye las muestras a diferentes tiempos de 

los experimentos para selección de la membrana, selección de la relación TBZ:STH y selección de la 

presión de trabajo, así como disoluciones de TBZ y STH por separado. El eje X corresponde a las longitudes 

d eonda de excitación (250-500 nm) y el eje Y a las longitudes de onda de emisión (300-600 nm).  

El componente C1 y el componente C2 con máximos de Em entre 300-350 y 350 nm 

respectivamente corresponden a la forma ácida y básica del TBZ de acuerdo con lo 

obtenido por Caram et al., 2018 en sus experimentos de foto-Fenton con este 

contaminante. El componente C4 se encuentra dentro de la región que se atribuye a las 

STH, Ex/Em 250-370/350-500 nm (Yang et al., 2015). El componente C3 puede 

atribuirse a la presencia de proteínas, que puede justificarse debido al origen del residuo 

del que se han extraído las STH (lodos de EDAR), aunque también podría deberse a la 
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asociación entre el TBZ y las STH. Los resultados obtenidos están en concordancia con 

los obtenidos en el estudio de Caram et al., 2018. Validaron el modelo por PARAFAC 

para 5 componentes. Midieron por fluorescencia disoluciones de TBZ a diferentes pHs 

en ausencia de STH. Obtuvieron tres factores, de los cuales, dos correspondían a las 

formas ácido base del TBZ (que se observaban también en las medidas anteriores en 

presencia de las STH) y un tercer componente que aumentaba en torno a pH 4.5 

(coincidiendo con el pKa del TBZ= 4.8) y con la forma básica del TBZ, menos soluble 

que su forma ácida. Además, en este caso, la banda de dispersión de primer orden de 

Rayleigh aumentaba, lo que indica la presencia de agregados no solubles. En las muestras 

en las que había también STH y se encontraban en las mismas condiciones de pH, no se 

observa este componente, lo que reafirma la idea de una interacción entre el TBZ y las 

STH de forma que las STH favorecían la solubilidad del TBZ, como también hemos 

observado nosotros en nuestro experimento de aplicación de soil washing para concentrar 

el contaminante con nuestras STH.  

4.5.8. Ensayos foto-Fenton del RT obtenido al final del proceso de membranas 

Una vez seleccionadas las mejores condiciones de trabajo (tamaño de poro de la 

membrana 50 kDa, presión de trabajo de 1 bar y relación TBZ:STH (1:40), se procede a 

oxidar el RT por aplicación de un proceso tipo foto Fenton.  

Como la relación TBZ:STH es elevada, las STH se encuentran en alta proporción en la 

mezcla y es necesario eliminar la parte sedimentada antes de aplicar ningún proceso de 

oxidación. Este proceso se ensaya de dos modos diferentes, por una parte, el RT se filtra 

por papel de filtro de laboratorio con tamaño de poro de 12-15 µm y en otro experimento, 

el retentato se deja sedimentar.   

Las STH son coloreadas por lo que un exceso de estas puede actuar como filtro interno 

impidiendo que penetren los fotones en la matriz a tratar. La cantidad de H2O2 a adicionar 

en cada uno de los casos se determinó a partir de las respectivas DQO obtenidas, 

añadiéndose la mitad del valor de DQO, 137.4 mg L-1 y 183 mg L-1 M para el RT filtrado 

y sedimentado respectivamente. La concentración de TBZ fue la determinada por 

cromatografía líquida después del proceso de membranas (44.25 mg L-1) y la 

concentración de Fe(III) de 5 mg L-1. El pH se modificó adicionando H2SO4 hasta un 

valor de 5.  
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Figura 4.5.8-1. Proceso foto-Fenton del RT obtenido para el proceso de membranas utilizando un tamaño 

de poro de 50 kDa, 1 bar de presión de trabajo y, una relación TBZ:STH 1:40. (●): RT filtrado con papel 

de filtro, (○): RT sedimentado. Condiciones experimentales: [TBZ]0 44.25 mg L-1, [Fe(III)]0 5 mg L-1, 

[H2O2]0 (●) 137.4 mg L-1, (○) 183 mg L-1, pH0 5.   

En la Figura 4.5.8-1 se observa que en el caso en que el RT ha sido filtrado (●) con papel 

de filtro previo al proceso foto-Fenton al cabo de una hora de tratamiento se alcanza un 

97% de degradación del contaminante, mientras que cuando se ha sedimentado (○) se 

elimina un 70%. En cualquiera de los dos casos teniendo en cuenta la elevada 

concentración de TBZ y de STH se obtienen buenos resultados de degradación.  

Estos resultados se atribuyeron a la posible interacción entre las STH y el contaminante; 

se observa que las STH ayudan a aumentar la solubilidad del contaminante debido a que 

la capacidad surfactante de estas sustancias favorece la reactividad de los contaminantes 

con las especies oxidantes presentes.  

El hecho de que se hayan obtenido mejores resultados de degradación en el caso en el que 

se ha filtrado el RT puede resultar positivo, ya que podrían recuperarse las STH y 

utilizarse de nuevo en el proceso. El requisito de reutilización es una de las características 

para tener en cuenta cuando se realiza el proceso de soil washing.   
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De la presente tesis doctoral se derivan las siguientes conclusiones: 

Es posible la extracción de sustancias tipo húmicas de diferentes residuos orgánicos, 

fomentando la economía circular y la revalorización de residuos. Estas STH pueden 

adicionarse al proceso foto-Fenton y llevarlo a pHs más próximos a la neutralidad con 

buenos resultados de degradación.  

Aunque el uso de algunas STH aplicadas al proceso foto-Fenton como agentes 

complejantes del hierro ya ha sido investigada con anterioridad, en esta tesis se obtienen 

STH procedentes de residuos de distinta naturaleza como son los posos de café y se 

caracterizan y comparan con otras STH, colaborando de esta forma a la revalorización de 

otros residuos. 

 

En el presente estudio se profundiza en las propiedades y características de distintas STH 

(procedentes de alpechín, lodos de EDAR y posos de café), concluyendo que no es 

necesario ningún proceso de fermentación previo a la extracción de estas sustancias. 

 

Se ha demostrado que la utilización de procesos de membrana para la separación de 

fracciones con diferentes tamaños de partícula, no se considera un proceso necesario, ya 

que la eficiencia en el proceso foto-Fenton de unas u otras fracciones es muy similar.  

 

Se ha demostrado que la técnica EPR es un buen método para obtener más información 

sobre el mecanismo de reacción de la aplicación de STH en proceso foto-Fenton a pHs 

más neutros.  Nos permite tener más conocimiento acerca de uno de sus principales 

aspectos limitantes, la generación de cantidades adicionales de especies reactivas frente 

a su capacidad de atrapar estas mismas especies oxidantes reduciendo la eficiencia del 

proceso.  

Se ha observado una buena correlación entre la capacidad de las sustancias STH para 

generar radicales OH· y la degradación de contaminantes por proceso tipo Fenton y tipo 

foto-Fenton. La adición de bajas cantidades de STH conlleva la generación de bajas 

concentraciones de especies oxidantes, que se manifiestan insuficientes para poder 

complejar el hierro presente en la disolución, mientras que, cantidades muy elevadas de 

STH se traduce en una perdida en la eficiencia del proceso debido a la interacción de estas 

con los radicales generados. 
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De los tres residuos orgánicos seleccionados como aditivo para el proceso foto-Fenton 

(alpechín, café y lodos de EDAR) para el tratamiento de una mezcla de parabenos, el que 

mejores resultados muestra es el del café. El uso de las STH extraídas del café permite 

extender el pH del proceso foto-Fenton hasta 5 con buenos resultados de degradación. 

Los ensayos de toxicidad revelan que, aunque a tiempos cortos de tratamiento se eliminan 

los compuestos principales, las muestras tratadas siguen presentando toxicidad, 

especialmente la muestra a tiempo intermedio. Sería interesante considerar menores 

tiempos de tratamiento para este tipo de mezcla de parabenos bajo las condiciones 

estudiadas, para evitar la formación de esos intermedios tóxicos derivados de la 

degradación de parabenos.  

Se pone de manifiesto la necesidad de realizar ensayos toxicológicos de manera 

complementaria sobre organismos pertenecientes a diferentes niveles de la cadena trófica, 

ya que, sin esta variedad de ensayos, es imposible conocer la detoxificación real de las 

muestras de agua tratadas.  

Algunos aspectos relacionados con la aplicación de las STH en procesos tipo foto-Fenton 

requieren de mayor investigación, como las condiciones óptimas de operación y el 

mecanismo de complejación entre el hierro y estas sustancias. Pero, en cualquier caso, las 

STH extraídas de diferentes tipos de residuo han demostrado ser eficientes en la mejora 

del proceso foto-Fenton a pHs más neutros.  

Por último, las STH (en este caso las de lodo de depuradora) cuando se aplican a un 

proceso de membranas junto con un contaminante a altas concentraciones han 

demostrado ser eficaces en la concentración del contaminante en el tanque de 

alimentación (retentato) y, por tanto, obtención de un menor volumen para poder ser 

tratado posteriormente por el proceso foto-Fenton. Al usarse membranas de ultrafiltración 

se está reduciendo el gasto energético derivado del coste de las membranas de 

nanofiltración y de la presión de trabajo más elevada que sería necesaria en este caso.  

Se ha puesto de manifiesto el potencial uso de las STH para diferentes aplicaciones 

medioambientales, poniendo el foco en la revalorización de residuos y fomento de la 

economía circular, contribuyendo a crear un futuro más sostenible.  

Is possible the isolation of humic like substances from different organic residues, 

promoting circular economy and waste revalorization. These HLS could be added to 
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photo-Fenton process and drive it to circumneutral pHs achieving good detoxification 

results.  

Although some information about how these HLS can complex iron have been 

investigated before, in the present work HLS isolated from different sources had been 

obtained, as from coffee, and had been compared with other HLS, collaborating to other 

wastes revalorization.  

In the present study, further insight is gain in the properties and characteristics of different 

HLS (olive mill wastes, coffee wastes, and sludge from wastewater treatment plant), 

concluding that is not necessary any fermentation process before the isolation of the 

substances. 

The use of membrane processes for the separation in different particles sizes, has been 

demonstrated not to be necessary, because the efficiency of photo-Fenton process is quite 

similar in the use of one size or another. 

EPR technique is a good way to obtain major information related to the reaction 

mechanism when these HLS are applied to photo-Fenton process at circumneutral pHs. 

Helps to elucidated one of the major drawbacks of these substances, the quantity of 

reactive species generates by HLS in comparison with the ability of HLS to catch these 

reactive species decreasing the efficiency of the process.  

Good relationship between the ability of these substances to generate OH· and pollutants 

degradation by photo-Fenton process and photo-Fenton like processes was observed. The 

addition of low quantities of HLS generates few reactive species, been insufficient to 

complex iron, whereas huge amounts mean a decrease in the process efficiency due to 

their ability to interact with the reactive species generated.  

In the case of parabens removal, three organic residues were selected to add to photo-

Fenton process (olive mill waste, coffee waste, and sludge), and the best results were 

obtained with coffee. The use of HLS isolated from coffee allows to expand the pH range 

to 5 achieving good pollutant removal results. Toxicity bioassays reveals that, although 

at intermediate treatment times compounds have been removal, at the end of the process 

samples remain toxic to different organisms. That is why it would be interesting to 

consider shorter treatment times in the case of this pollutant mixture under the conditions 

studied, to avoid the formation of toxic byproducts.  
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The need to carry out toxicity bioassays on different organisms belonging to different 

levels of trophic chain has been demonstrated, because without these assays is impossible 

to know the real samples detoxification.  

Some aspects related with the HLS application in photo-Fenton process requires further 

investigation, as the optimum conditions and the complexing mechanisms between iron 

and HLS. But, anyway, these HLS isolated had demonstrated to be efficient in pollutant 

removal at circumneutral pHs.  

Finally, HLS isolated from wastewater sludge when are applying to membrane process 

together with high pollutant concentrations, are efficient reducing the volume that must 

be treated by photo-Fenton because the pollutant is concentrated in the feed tank. As 

ultrafiltration membranes were used, energetic cost of the process is decreasing because 

nanofiltration membranes requires higher pressures to work.  

The potential use of the HLS in different environmental applications has been 

demonstrated, focusing on waste revalorization, and promoting circular economy, 

contributing to a sustainable future.
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