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Introducción 
 

Problemática de la contaminación por AMD 

La denominación Drenaje Ácido hace referencia a aguas con valores de pH 

inferiores a 7 y que se asocian al lavado de sulfuros que han quedado expuestos en 

superficie. Estos minerales que se han formado en ambientes reductores, al quedar en 

contacto con el oxígeno atmosférico y con aguas meteóricas, comienzan a oxidarse 

liberando protones (H+) a las aguas que circulan por ellos. Cuando dichas aguas no 

tienen capacidad suficiente para neutralizar la producción de H+, se acidifican, 

generando condiciones bajo las cuales gran parte de los metales pesados contenidos en 

los minerales adquieren un comportamiento móvil, quedando así disponibles para entrar 

en solución. 

Cuando la exposición de sulfuros es consecuencia de la actividad antrópica 

relacionada con la minería este proceso recibe el nombre de Drenaje Ácido de Mina 

(AMD por sus siglas en inglés, Acid Mine Drainage). El AMD se encuentra 

principalmente asociado a la minería de sulfuros aunque también puede producirse en 

algunos yacimientos de carbón debido a que contienen una cierta cantidad de pirita 

(FeS2). 

A continuación se presentan las principales reacciones que ocurren durante la 

interacción en condiciones atmosféricas entre el agua y los sulfuros, estos últimos 

representados por la pirita. 

 

+−+ ++→++ HSOFeOHOFeS 222
7 2

4
2

222   (1) 

OHFeHOFe 2
3

2
2

2
1

4
1 +↔++ +++    (2) 

+−++ ++→++ HSOFeOHFeSFe 16215814 2
4

2
22

3  (3) 

( ) ++ +→+ HOHFeOHFe s)(32
3 3     (4) 

 

La ecuación 1 representa la oxidación de la pirita en contacto con oxígeno y agua, 

que libera Fe2+, sulfatos y protones (Singer y Stumm, 1970). El Fe2+ liberado en 
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contacto con el oxígeno atmosférico se oxida a Fe3+ consumiendo en esta reacción un 

H+ (ecuación 2). En condiciones ácidas, el Fe3+ comienza a actuar como agente 

oxidante, favoreciendo la oxidación de los sulfuros (ecuación 3). Esta reacción es más 

efectiva en la acidificación ya que libera 16 moles de H+ por cada mol de pirita. Por 

último, cuando las concentraciones de Fe3+ son elevadas, y con valores de pH entre 2.3-

3.6 (Bigham et al., 1996a) puede producirse la precipitación del mismo como óxidos, 

hidróxidos o hidroxisulfatos de hierro (ecuación 4). Cuando se alcanzan valores de pH 

inferiores a 4, estas reacciones pueden ser fuertemente catalizadas por actividad 

microbiana. 

Existen algunos mecanismos naturales que permiten atenuar la contaminación de 

estos lixiviados ácidos y que pueden ser estimulados artificialmente para su tratamiento. 

Entre estos mecanismo acabe mencionar la neutralización, la precipitación de minerales 

secundarios y la coprecipitación/adsorción de metales pesados. 

La neutralización está relacionada con la disolución de minerales (carbonatos, 

silicatos, etc.) que consumen acidez, con lo cual inicialmente tamponan el pH al 

consumir los protones liberados durante la oxidación de sulfuros, constituyéndose como 

un mecanismo de atenuación natural de la contaminación por AMD (ejm: ecuaciones 5 

y 6). La abundancia de estos minerales en las proximidades de los sulfuros sujetos a 

oxidación, y su capacidad de neutralización determinará si el lixiviado resultante 

presenta acidez. De igual modo, la disolución  de cada mineral se produce a un 

determinado rango de pH (Dold, 2010). 

−++ +→+ 3
2

)(3 HCOCaHCaCO s      (5) 

( ) ( ) OHSOFeKHOHSOKFe 2
2
4

3
6243 6236 +++→+ −+++

 (6) 

La precipitación de minerales secundarios a partir de los drenajes ácidos se ve 

favorecida por la elevada salinidad que poseen estas soluciones y tiene lugar cuando la 

actividad de sulfatos y metales disueltos supera el producto de solubilidad. Entre los 

minerales secundarios que se forman en drenajes ácidos asociados a actividad minera se 

reconocen dos grupos principales: sales evaporíticas solubles por un lado; y óxidos, 

hidróxidos o hidroxisulfatos poco solubles por otro (Olías et al., 2004). 

Las sales evaporíticas, en general sulfatadas, se forman en época estival como 

producto de la evaporación que conlleva un aumento en las concentraciones de los 
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elementos alcanzado así su punto de saturación y precipitando. Este mecanismo genera 

una atenuación temporal ya que con las primeras lluvias de otoño, las sales se 

redisuelven y los elementos vuelven a entrar en solución (Olías et al., 2004). 

Los óxidos, hidróxidos e hidroxisulfatos son compuestos poco solubles que se 

forman a pH bajos. Dentro de este grupo se pueden distinguir los compuestos de Fe3+ y 

los compuestos de Al. 

Los precipitados de Fe3+ se producen con valores de pH próximos a 3. En la 

ecuación 4 se muestra la reacción que tiene lugar durante este proceso, representada por 

la precipitación de hidróxido férrico (Fe(OH)3). La liberación de H+ durante la 

precipitación tiene como consecuencia el tamponamiento del pH en valores que oscilan 

entre 2,5 y 3 dependiendo del mineral de Fe que precipite. Por lo tanto, este proceso si 

bien conlleva la disminución del Fe en solución, no produce variaciones en cuanto al pH 

que se mantiene en valores bajos. Los minerales que más comúnmente se forman a 

partir de los AMD son ferrihidrita, jarosita y schwermanita (ecuaciones 4, 7 y 8, 

respectivamente) (Bigham et al., 1996b). La precipitación de uno u otro compuesto 

depende de la disponibilidad de iones, pero también de los valores de pH. En la Figura 1 

se muestran los campos de estabilidad de los diferentes compuestos en función del pH y 

del potencial redox (pe). Sin embargo, estos compuestos son metaestables y con el 

tiempo suelen adquirir las estructuras de goethita o hematite, liberando parte del Fe, el 

sulfato y el As retenidos en los otros compuestos de Fe. 

( ) ( ) +−++ +→+++ HOHSOKFeOHSOFeK 6623 62432
2
4

3  (7) 

( ) ( ) +−+ +→++ HSOOHOFeOHSOFe 22148 46882
2
4

3   (8) 
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Figura 1. Campos de estabilidad de compuestos de Fe en función del pH y del potencial redox (pe). 
(Modificado de Bigham et al., 1996b. Valores de actividad: log SO4 = -2,32; log K = -3,78; log Fe2+ = -3,47 y log e3+ 

= -3,36 o - 2,27). 

 

Cuando el Fe en disolución es escaso el pH de la solución aumenta, permitiendo 

la precipitación de compuestos de Al, como alunita, basalunita y gibsita microcristalina 

o hidroxisulfato de Al amorfo. La precipitación de estos minerales secundarios también 

genera un tamponamiento del pH a valores entre 4 y 5. 

Asociados a los procesos de precipitación descriptos en los párrafos anteriores, 

pueden ocurrir otros mecanismos de atenuación como la coprecipitación y la adsorción. 

La coprecipitación se produce cuando los compuestos precipitados incorporan metales 

en sus estructuras cristalinas a modo de impurezas. En general, los distintos elementos 

son retenidos de manera diferencial en distintos compuestos. De este modo, el Pb suele 

incorporarse en la estructura de la jarosita (Hudson-Edwards et al., 1999), mientras que 

el As suele coprecipitar con la schwermanita (Acero et al., 2006). Otros metales que son 

comúnmente retenidos por minerales secundarios son el Cu, el Zn y el Co. En la 

adsorción, por el contrario, los metales no son incorporados en la estructura si no que 

quedan adheridos a las superficies de los minerales que se encuentran eléctricamente 

cargadas (Zanker et al., 2002). Este proceso depende fuertemente del pH del medio ya 
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que de eso dependerá que la carga de la superficie sea positiva o negativa. Una 

superficie cargada positivamente atraerá aniones, mientras que una negativa adsorberá 

cationes. Para cada ión existe un rango de pH en el que puede ser adsorbido. Cuando las 

condiciones de pH se modifican, los iones retenidos pueden ser desadsorbidos 

incorporándose nuevamente a la solución.. 

Los metales que contienen los drenajes ácidos pueden ser biodisponibles bajo 

ciertas condiciones de pH, salinidad, potencial redox, etc., pudiendo entrar en la cadena 

trófica (e.g. Usero et al., 2004; Morillo et al., 2005; Nieto et al., 2007; Vicente-

Martorell et al., 2009; Madejón et al., 2009) y por tanto suponer un riesgo ambiental en 

cuanto a su toxicidad para la biota (Sarmiento et al., 2011). 

Contaminación por AMD en las cuencas de los ríos Ti nto y Odiel 

Las cuencas de los ríos Tinto y Odiel drenan a través de una gran cantidad de 

distritos mineros pertenecientes a la Faja Pirítica Ibérica. La explotación de estos 

yacimientos se lleva a cabo desde épocas romanas, si bien fue durante el siglo XIX que 

se realizó en forma intensiva. Como resultado de esta actividad, grandes cantidades de 

residuos con alto contenido de sulfuro fueron expuestas en superficie, impulsando su 

proceso de oxidación, al entrar en contacto con la atmósfera y con aguas meteóricas. 

La oxidación puesta en marcha bajo condiciones atmosféricas acidifica las aguas 

que drenan los residuos mineros y pone en solución altas concentraciones de metales 

tóxicos. Esos drenajes, pasan a formar parte de los cursos que conforman las cuencas de 

los ríos Tinto y Odiel, constituyendo focos de contaminación que afectan a los cauces 

principales de dichas cuencas. 

La acidez que presentan estos ríos se mantiene en valores bajos debido al pobre 

poder neutralizante de las rocas que estos cursos atraviesan y por el tamponamiento 

causado por la hidrólisis y precipitación de hierro férrico. Sin embargo, las 

concentraciones de elementos tóxicos disminuyen hacia los sectores más bajos de las 

cuencas debido a la precipitación de hierro y a la consecuente coprecipitación o 

adsorción de otros elementos como el As. La mayor precipitación de metales se produce 

en el estuario de la Ría de Huelva, donde el agua de los ríos se mezcla con agua de mar 

(Olías et al., 2010). Sin embargo, algunos elementos más móviles como el Cu, Mn y Zn 

continúan en solución hasta el Golfo de Cádiz, e incluso pueden alcanzar el mar 

Mediterráneo (Olías et al., 2006). 



Universidad Internacional de Andalucía, 2012

Trabajo Final de Master  González, M. P. 

9 

En el río Tinto, las concentraciones de contaminantes tales como sulfatos, Al, Cd, 

Co, Li y Zn superan en un 100% a las concentraciones de esos elementos en el río Odiel 

(Olías et al., 2006), ya que en este último la dilución generada por la confluencia de 

cursos contaminados y cursos no contaminados es más efectiva. Sin embargo, la mayor 

diferencia se registra en las concentraciones de Fe, que en el río Tinto son 20 veces 

superiores a las del Odiel, como consecuencia de la precipitación de oxihidroxisulfatos 

de Fe. La coprecipitación o adsorción de As, Cr, Cu y Pb, asociada a los precipitados de 

Fe, determina que estos elementos también se encuentren en menores proporciones en el 

río Odiel. Otros elementos como Be, Mn y Ni se presentan en concentraciones similares 

en ambos ríos. (Cánovas et al., 2007) 

La contaminación en estas cuencas muestra un régimen estacional, registrándose  

las mayores concentraciones de contaminantes durante el otoño, como consecuencia de 

la disolución de los precipitados evaporíticos formados durante el verano (Olías et al., 

2004; Sarmiento et al., 2009). 

En relación al Fe, la especie más abundante en el río Tinto es el Fe3+ que 

conforma complejos con sulfatos. Por el contrario, en el río Odiel, debido a su menor 

potencial redox, se encuentra mayormente Fe reducido (Cánovas et al., 2007) 

Los altos niveles de contaminación que presentan las cuencas de estos ríos, 

imposibilita el desarrollo de un ecosistema propio de los sistemas fluviales normales. 

Sin embargo, se desarrollan en estos ambientes especies extremófilos que son capaces 

de subsistir en condiciones extremas (e.g. López-Archilla et al., 1993; López-Archilla y 

Amils, 1999; López-Archilla et al., 2001; García-Moyano et al., 2007). 

Objetivos 

La precipitación de jarosita a partir de una solución produce dos moles de H+, por 

cada mol de hierro precipitado (ver reacción 7), produciendo menos acidez que la 

precipitación de schwermanita (reacción 8) y ferrihidrita (reacción 4) que producen 2,6 

y 3 moles de H+, respectivamente. Por lo tanto, la precipitación de jarosita, en lugar de 

otros minerales de Fe, permite disminuir la cantidad de neutralizante a utilizar para el 

tratamiento de aguas ácidas. 

Los drenajes ácidos de las minas asociadas a la Faja Pirítica Ibérica presentan 

concentraciones de K muy bajas, lo que constituye una limitación para la precipitación 

de jarosita-K a partir de dichas aguas. 
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Algunos estudios previos evidencian, además, que elementos traza como el Pb son 

retirados más efectivamente de las soluciones mediante la coprecipitación/adsorción con 

jarosita (Hudson-Edwards et al., 1999). El As muestra un comportamiento diferente, 

siendo eliminado de las soluciones mayormente durante la precipitación de 

schwermanita. 

Teniendo en cuenta lo anterior, se plantean como principales objetivos del 

presente trabajo por un lado evaluar la posibilidad de reducir los agentes neutralizantes 

en los tratamientos de drenajes ácidos, adicionando previamente a las soluciones 

compuestos de K que favorezcan la precipitación de jarosita-K en lugar de 

schwermanita, ferrhidrita o cualquier otro oxihidroxido de Fe; y por otro lado analizar el 

comportamiento de los elementos traza durante los ensayos. 

Para ello se tomaron dos muestras reales con diferente grado de contaminación 

por AMD y se sometieron a ensayos de adición de K y posterior neutralización. A partir 

de los resultados y de los análisis químicos obtenidos se realizó una modelización 

hidroquímica del comportamiento de las soluciones en las distintas etapas de los 

ensayos. 
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Localización 
 

La zona de estudio se localiza en la provincia de Huelva, en las cuencas 

correspondientes a los ríos Tinto y Odiel (Figura 2). 

 

Figura 2. Mapa de ubicación (modificado de http://mapas.owje.com/16658/mapa-de-huelva.html) 
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Las muestras de aguas analizadas en este trabajo fueron tomadas en las dos 

cuencas y sus ubicaciones se muestran en la Figura 2 y en la Tabla 1. 

Las cuencas de los Ríos Odiel y Tinto, en conjunto, representan el 40% de la 

superficie total de la provincia de Huelva (Olías et al., 2010), abarcando áreas de 1646 

km2 y 2333 km2, respectivamente. El primero de ellos tiene sus cabeceras en la Sierra 

de Aracena, que geológicamente corresponde a la Zona Ossa Morena del Macizo 

Varisco Ibérico (Julivert et al., 1974). El segundo nace en la Sierra del Padre Caro. 

Ambos recorren los cuatro ámbitos geográficos de la provincia (Sierras de Huelva, El 

Andévalo, El Condado y la Costa de Huelva), labrando sus cauces en las rocas 

asociadas a la Zona Subportuguesa del Macizo Varisco y la depresión del Guadalquivir. 

A la altura de la ciudad de Huelva pierden su carácter fluvial al desembocar en un 

estuario común denominado Ría de Huelva. 

 

Tabla 1. Ubicación de las muestras 
Ubicación 

Mina Muestra  
Latitud Longitud 

Foto 

C
an

ta
re

ra
s 

T 37° 34' 55.74" N 07° 07' 07.72" O 

 

R
ío

 T
in

to
 

L 37° 21' 53.65" N 06° 40' 27.84" O 
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Geología 

Las cuencas de los ríos Tinto y Odiel, como ya fue mencionado anteriormente, se 

desarrollan en sus partes más altas sobre litologías correspondientes a las zonas más 

septentrionales del Macizo Varisco Ibérico (Julivert et al., 1974), para luego 

introducirse, hacia sus tramos bajos, en el sector más occidental de la depresión del 

Guadalquivir. 

Macizo Varisco Ibérico 

Esta unidad morfoestructural ocupa la mitad occidental de la Península Ibérica y 

corresponde al afloramiento más occidental del Orógeno Varisco Europeo. Está 

compuesto por rocas proterozoicas a carboníferas, deformadas y parcialmente 

metamorfizadas. Teniendo en cuenta diferencias estratigráficas, estructurales, de 

metamorfismo y de magamatismo, Julivert et al. (1974) subdividió al Macizo Ibérico en 

seis zonas, de las cuales sólo dos se encuentran aflorando en los ámbitos de las cuencas 

involucradas en este estudio. 

La Zona Ossa Morena aflora únicamente en los sectores más meridionales de la 

cuenca del Odiel. Muestra una notable variedad de materiales, cuyas edades abarcan 

desde el Precámbrico al Carbonífero, y una gran complejidad estructural evidenciada 

por numerosas fallas y zonas de cizalla. En la provincia de Huelva, está zona está 

representada por el Cinturón Metamórfico de Aracena (Crespo-Branc, 2004), que puede 

dividirse a su vez en un dominio continental y otro oceánico (Fernández Rodríguez y 

Díaz Azpiroz, 2008). Este cinturón está constituido por rocas metamórficas de diferente 

grado y composición entre las que se pueden mencionar: gneises alumínicos, 

migmatitas, cuarcitas, mármoles, rocas calcosilicatadas, granulitos, anfibolitas (Olías et 

al., 2010). Intuyendo a las anteriores se observan numerosos cuerpos plutónicos de 

composición granítica. La Zona Ossa Morena aloja pequeñas mineralizaciones de Pb y 

Ag, asociadas a calizas marmóreas, y depósitos volcanosedimentarios de Cu y Zn. 

La Zona Subportuguesa incluye rocas de edades comprendidas entre el Devónico 

medio y el Pérmico. Esta zona se puede dividir en diferentes dominios, de los cuales 

sólo afloran en la provincia de Huelva el de Pulo do Lobo y la Faja Pirítica Ibérica (FPI) 

(Olías et al., 2010). A ésta última se asocian los importantes yacimientos de sulfuros 

altamente explotados en la región, actividad a la cual se adocia la contaminación de las 

aguas de los Ríos Tinto y Odiel. La estratigrafía de la FPI puede agruparse en tres 

unidades: Grupo de pizarras y cuarcitas (Grupo PQ), de edad devónica media a superior; 
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Complejo volcano-sedimentario (CVS), de edad devónica superior a carbonífera 

inferior; y el Grupo Culm, de edad carbonífera media. En la Tabla 2 se muestran las 

características principales de cada una de estas unidades (Moreno y González, 2004). 

 
Tabla 2. Características principales de las unidades que integran la FPI 

UNIDAD LITOLOGÍA

Unidad Arenosa de plataforma somera: alternancia de pizarras y areniscas cuarzosas grano y
estratocrecientes.

Serie Pizarrosa Basal: secuencia mixta volcaniclástica y pizarrosa.

Medio

Alternancia de pizarras o filitas y cuarcitas con características turbidíticas y lentes carbonatadashacia
el techo.

Formación Turbidítica de facies Culm: secuencia turbidítica con pizarras, areniscas yescasos
conglomerados.

Inf.

Sup.

D
ev

ón
ic

o
C

ar
bo

ní
fe

o

EDAD

CVS

Rocas sedimentarias, generalmente pizarras, intercaladas con rocas ígneas principalmente volcánicas
y subvolcánicas de composición ácida (riolitas y dacitas) ybásicas (basaltos). Hacia el techose
presentan niveles discontínuos de sílex, lentejones carbonatados y sulfuros masivos polimetálicos.Se
corona con mineralizaciones de óxidos de Mn, pizarras moradas y jaspe.

Gr. Culm

Sup.

Gr. PQ
 

 

Entre las unidades que conforman la FPI, es el CVS la que reviste mayor 

importancia para el presente estudio ya que en ella se alojan los depósitos de sulfuros 

masivos polimetálicos, intercalados en las pizarras negras. Estos yacimientos de 

sulfuros, cuyas reservas originales se estiman en más de 1700 M de toneladas (Sáez et 

al., 1999), han sido explotados desde tiempos romanos, si bien es a partir de la segunda 

mitad del siglo XIX que comienza la minería a gran escala, responsable de los niveles 

de contaminación actual de los ríos Tinto y Odiel. 

Depresión del Guadalquivir 

Esta unidad morfoestructural se corresponde con una cuenca alargada en sentido 

ENE-OSO, rellena por sedimentos marinos de composición siliciclástica y carbonatada 

de edad neógena (Baceta y Pendón, 1999). La estratigrafía de esta cuenta se subdivide 

en cuatro unidades litoestratigráficas que alcanzan en conjunto un espesor de 400 

metros (Formación Calcarenitas de Niebla, Formación Arcillas de Gibraleón, 

Formación Arenas de Huelva y Formación Arenas de Bonares) y que son cubiertas en 

discordancia por conglomerados arenosos denominados Alto Nivel Aluvial (Pendón y 

Rodríguez Vidal, 1986) 

Hidrogeología e Hidrología 

Las cuencas de los ríos Tinto y Odiel atraviesan la provincia de Huelva en sentido 

predominantemente norte-sur labrando sus cauces sobre litologías de baja 

permeabilidad, que no permiten el desarrollo de acuíferos importantes (Olías et al., 
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2010). Únicamente en la Sierra Morena, se desarrolla un acuífero asociado a procesos 

de karstificación que recibe el nombre de Acuífero Carbonatado de la Sierra. 

La cuenca del río Tinto ocupa un área de 1646 km2 y es alimentada por 

numerosos afluentes. Al llegar a la altura de San Juan del Puerto, el río Tinto pierde su 

carácter fluvial para conformar un estuario en el que se desarrollan las marismas del río 

Tinto. 

La cuenca del río Odiel, como ya fue mencionado anteriormente, abarca una 

superficie de 2333 km2 y está conformada por tres subcuencas principales: la del río 

Oraque, que ocupa un área de 612 km2 con una red de drenaje de 178 km.; la del río 

Meca, con una superficie de 317 km2 y una rede de 178 km.; y la del Odiel propiamente 

dicha, cuya red de 614 km. se distribuye en un área de 1404 km2 (Olías et al., 2010). A 

la altura de Gibraleón, el río Odiel conforma un estuario denominado Paraje Natural 

Marismas del Odiel, declarado Reserva de la Biósfera por la UNESCO, en 1983. 

Ambas cuencas reciben aporte únicamente de las precipitaciones de la zona, 

debido a la ausencia de acuíferos importantes, y sus caudales se encuentran regulados 

por embalses, represas y otras obras hidráulicas construidas con el fin de abastecer de 

agua a las poblaciones de la provincia y a las explotaciones mineras, cuando éstas se 

encontraban en actividad. Para el período comprendido entre los años 1980 y 2006, los 

caudales promedio del los ríos Tinto y Odiel fueron de 1,5 y 15 m3/s, respectivamente, 

mostrando grandes variaciones debido a la irregularidad de las precipitaciones (Olías et 

al., 2010). Los mayores caudales se presentan entre los meses de octubre y abril, cuando 

las precipitaciones son mayores. 

 



Universidad Internacional de Andalucía, 2012

Trabajo Final de Master  González, M. P. 

16 

Metodología 
 

Toma de muestras 

A fin de lograr el objetivo planteado se tomaron  muestras de aguas afectadas por 

drenaje ácido de minas, en dos sitios con diferente grado de contaminación. Una de ellas 

corresponde al drenaje ácido proveniente de la mina Cantareras (Muestra T), ubicada 

dentro de la cuenca hidrográfica del río Odiel. La otra fue recolectada en el río Tinto, en 

las proximidades de la localidad de Niebla (Muestra L). 

En cada punto fueron medidos “in situ” los parámetros fisicoquímicos. Se 

tomaron 5 litros de agua y una muestra de 100 ml para análisis de cationes mediante 

ICP-OES (espectroscopía óptica de emisión con fuente de plasma acoplado por 

inducción). Esta última muestra fue filtrada en campo con filtros de acetato celulosa 

Sartorius de 0,20 µm de tamaño de poro y conservada a pH inferior a 2 con HNO3 

suprapur (Merk). Las muestras fueron conservadas en refrigeración hasta su análisis. 

Parámetros físico-químicos 

Los parámetros fisicoquímicos (pH, conductividad eléctrica, temperatura, oxígeno 

disuelto y potencial redox) de las muestras originales y a lo largo de la experiencia 

fueron medidos mediante equipos portátiles Hanna Instruments Hi-9025 y Hi-9033, 

calibrados antes de cada medición. La calibración del pH-metro se realizó mediante 

soluciones buffer estándares de pH 4 y 7; mientras que el potencial redox (Eh) fue 

obtenido a través de un electrodo de platino, comprobado con soluciones buffer 

estándares de 220 y 468 mV, y corregido al electrodo de hidrógeno que se utiliza como 

estándar.  

Ensayos de adición de potasio 

En primer lugar, de cada muestra se tomaron tres alícuotas de 1 litro, 

obteniéndose así seis submuestras (T1, T2, T3B y L1, L2, L3B) (Figura 3 y Figura 4). 

La submuestra 3B de cada muestra fue dejada tal cual se obtuvo para utilizarla como 

blanco, mientras que a las otras se le añadieron diferentes reactivos que aportaran 

potasio a las soluciones. Los reactivos utilizados fueron sulfato de potasio purísimo 

(PANREAC), para las submuestras T1 y L1, e hidróxido de potasio 85% (PAREAC), 

para las submuestras T2 y L2. El K2SO4 se seleccionó por su capacidad de aportar iones 
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sulfato además de potasio y fue añadido en forma de sal sólida. El KOH permite a su 

vez compensar acidez generada por los precipitados y fue añadido en forma de 

disolución 3 molar.  

 

 

Figura 3. Esquema del tratamiento de adición de K de  las muestras de agua 
 

Los reactivos fueron agregados en tres etapas y en diferentes concentraciones 

(Figura 3). Una vez añadidos los reactivos en las submuestras T1, L1, T2 y L2 se 

pusieron en agitación junto con las submuestras blanco (T3B y L3B) durante 

aproximadamente cuatro horas (Figura 5). Al cabo de dicho tiempo se midieron los 

parámetros físico-químicos y se extrajeron 20 ml de cada submuestra para su análisis 

por ICP-OES. Posteriormente las muestras se dejaron reposar durante 20 horas y antes 
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de la nueva adición se midieron los parámetros físico-químicos y se tomaron otros 20 

ml de cada submuestra. 

 

Figura 4. Submuestras T y L al final de la experiencia. 

 

 

Figura 5. Submuestras en agitación 
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La Figura 3 y la Tabla 3 muestran los reactivos añadidos a las diferentes 

submuestras en las distintas etapas. Las muestras tomadas para el análisis por ICP 

fueron filtradas con filtro de 0.2 µm de tamaño de poro y aciduladas a pH<2 con  HNO3 

suprapur (MERK). Finalmente fueron conservadas en refrigeración (4 ºC) hasta su 

análisis. 

Tabla 3. Reactivos añadidos en cada etapa del ensayo de adición de K 
Reactivos Añadidos 

Submuestra  Etapa Fecha 
Cantidad Reactivo 

T1 100.2 mg K2SO4 

T2 0.4 ml KOH (3M) T 

T3B - - 

L1 106.4 mg K2SO4 

L2 0.4 ml KOH (3M) L 

L3B 

1 05/07/11 

- - 

T1 252.8 mg K2SO4 

T2 1 ml KOH (3M) T 

T3B - - 

L1 251.3 mg K2SO4 

L2 1 ml KOH (3M) L 

L3B 

2 06/07/11 

- - 

T1 0.5107 mg K2SO4 

T2 2 ml KOH (3M) T 

T3B - - 

L1 0.5001 mg K2SO4 

L2 2 ml KOH (3M) L 

L3B 

3 07/07/11 

- - 

 

Ensayos de neutralización 

Tras finalizar las adiciones se procedió a realizar la neutralización de las seis 

submuestras mediante valoración. Par la muestra T1 se utilizó una solución 3 molar de 

hidróxido de sodio, mientras que para las muestras T3B, L1 y L3B se utilizó el mismo 

reactivo pero con una concentración 1,5 molar y para las muestras T2 y L2 se utilizó 

una solución 1,5 molar de hidróxido de potasio. Cada submuestras fue valorada por 

separado y de cada una se extrajeron 20 ml a diferentes valores de pH, para su análisis 

por ICP-OES. Cada muestra fue acidulada (pH<2) y conservada en frío (4 ºC) como 

anteriormente se ha descrito. En cada extracción se midieron los parámetros 

fisicoquímicos. En la Tabla 4 se presentan los reactivos añadidos a cada submuestras 

durante la neutralización. 
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Tabla 4. Reactivos añadidos durante la neutralización 
pH

T1-6 1.74 0.000

T1-7 3.48 0.037

T1-8 6.30 0.058

T1-9 8.94 0.064

T2-6 1.72 0.011

T2-7 2.63 0.028

T2-8 3.21 0.041

T2-9 8.76 0.089

T3B-6 1.72 0.000

T3B-7 3.33 0.037

T3B-8 6.13 0.058

T3B-9 8.23 0.063

L1-6 1.92 0.000

L1-7 3.30 0.008

L1-8 6.52 0.020

L1-9 8.84 0.022

L2-6 3.52 0.011

L2-7 7.80 0.020

L2-8 9.03 0.023

L3B-6 1.81 0.000

L3B-7 3.03 0.007

L3B-8 7.73 0.021

L3B-9 8.86 0.022

Submuestra Reactivos (Mol/L)

T1 NaOH

T2 KOH

T3B NaOH

L3B NaOH

L1 NaOH

L2 KOH

 
 

Análisis por ICP-OES 

Las concentraciones de metales disueltos en las muestras de agua, extraídas en las 

diferentes etapas del ensayo, fueron determinadas mediante ICP-OES con un equipo 

marca Jobin Yvon ULTIMA 2. Dichos análisis fueron realizados en la unidad de 

análisis químico de los Servicios Centrales de Investigación de la Universidad de 

Huelva. Los elementos analizados por este método se presentan en la Tabla 5. Entre 

todas las muestras tomadas se seleccionaron 47 para su análisis en función de los 

cambios en los parámetros físico-químicos. 

Tabla 5. Elementos analizados mediante ICP-OES 
 

Al Mg 
As Mn 
Ca Na 
Cd Ni 
Co Pb 
Cu S 
Fe Si 
K Zn 
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La concentración de sulfatos para las muestras afectadas fue determinada a partir 

de la relación entre los pesos moleculares del ión SO4
2- y el S total medido mediante 

ICP-OES ya que todo el azufre de estas muestras afectadas por drenajes ácidos se 

encuentra en forma de sulfatos procedente de la oxidación de la pirita.  

Los límites de detección fueron calculados a partir de la media de la desviación 

estándar de 10 blancos, y fueron menores de 0.1 mg/L para Al, Ca, Cu, Fe, Mg, Mn, Na, 

S, Si, K y Zn; y menores de 3 µg/L para Ni, Pb, As, Cd y Co. 

Modelización geoquímica 

A partir de los resultados obtenidos de los análisis químicos y los parámetros 

físico-químicos medidos en cada etapa de los ensayos, se procedió a realizar la 

modelización de las soluciones a partir del software PHREEQC. Para ello se utilizó la 

base de datos WATEQ4F (Ball y Nordstrom, 1991) que el programa tiene incorporada 

por defecto. Dado que dicha base de datos no incluye al mineral schwermanita, este fue 

incorporado en el imput como una “PHASE”  con la reacción que se muestra en la 

ecuación 8 y un log_k=10,5 propuesto por Yu et al. (1999). 

Al modelar las neutralizaciones, y con el objetivo de alcanzar valores de pH 

similares en todas las  de las soluciones, se utilizaron diferentes cantidades de reactivos. 

Para las submuestras L1, L2 y L3B se consideró la incorporación de 0.025 moles de 

reactivo en 100 pasos, mientras que para las submuestras T1 y T3B se utilizaron 0.4 

moles y para la T2 0.07. 
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Resultados y Discusiones 
 

En este apartado se exponen los resultados obtenidos tanto de los parámetros 

físico-químicos medidos en laboratorio, como de los análisis de ICP-OES. 

Parámetros físico-químicos 

A continuación, en la Tabla 6 se listan las muestras que han sido extraídas en las 

diferentes etapas del ensayo para ser analizadas por ICP-OES. Así mismo, se detallan 

los valores de pH, conductividad eléctrica (CE), temperatura (T), Eh y contenido de 

oxígeno (únicamente se midieron durante la toma de muestras en el campo).  

 

Tabla 6. Detalle de las muestras extraídas para ICP-OES y sus parámetros físico-químicos. En verde 
claro se muestran los datos de adiciones de K y en amarillo claro los de neutralización. 

Mina pH CE T Ec Eh pE Ox Mina pH CE T Ec Eh pE Ox

2.03 5.08 22.1 463 713 12 2,94 2.17 4.02 28.0 547 803 13.6 6,58
2.34 4.64 25.5 502 756 12.8 - 2.37 3.79 23.7 565 817 13.8 -

T1-1 1.89 4.68 27.2 520 775 13.1 - L1-1 1.99 3.89 25.6 574 828 14 -
T1-2 1.76 4.56 24.3 644 897 15.1 - L1-2 1.84 3.98 24.1 582 834 14.1 -
T1-3 1.86 5.13 26.4 645 900 15.2 - L1-3 1.93 4.38 25.6 586 840 14.2 -
T1-4 1.83 5.33 24.0 649 901 15.2 - L1-4 1.92 4.58 23.4 589 841 14.2 -
T1-5 1.84 6.25 26.9 654 909 15.4 - L1-5 1.96 5.43 26.5 604 859 14.5 -
T1-6 1.74 6.55 23.9 641 893 15.1 - L1-6 1.92 5.60 23.9 617 869 14.7 -
T1-7 3.48 8.03 - - - - - L1-7 3.30 5.08 - - - - -
T1-8 6.30 8.60 - - - - - L1-8 6.52 5.79 - - - - -
T1-9 8.94 9.38 - - - - - L1-9 8.84 4.88 - - - - -
T1-10 6.37 8.89 - - - - - L1-10 6.08 5.27 - - - - -

T2-1 1.89 4.66 25.7 520 774 13.1 - L2-1 2.13 3.61 25.9 575 829 14 -
T2-2 1.68 4.69 24.7 653 906 15.3 - L2-2 1.94 3.81 23.9 582 834 14.1 -
T2-3 1.82 4.96 25.9 653 907 15.3 - L2-3 2.21 3.76 25.6 580 834 14.1 -
T2-4 1.79 5.31 24.2 663 915 15.5 - L2-4 2.14 3.88 23.5 578 830 14 -
T2-5 1.81 5.61 25.8 666 920 15.5 - L2-5 3.59 3.76 26.0 566 820 13.9 -
T2-6 1.72 5.40 24.3 653 906 15.3 - L2-6 3.52 3.87 29.8 570 828 14 -
T2-7 2.63 6.68 - - - - - L2-7 7.80 4.60 - - - - -
T2-8 3.21 7.30 - - - - - L2-8 9.03 4.82 - - - - -
T2-9 8.76 9.90 - - - - - L2-10 6.3 4.53 - - - - -
T2-10 6.29 8.79 - - - - - L3B-1 2.02 3.76 27.1 573 828 14 -

T3B-1 1.98 4.54 25.6 523 777 13.1 - L3B-2 1.82 3.97 23.9 580 832 14.1 -
T3B-2 1.75 4.39 24.2 655 907 15.3 - L3B-3 1.92 3.84 26.6 588 843 14.2 -
T3B-3 1.80 4.40 25.7 660 914 15.4 - L3B-4 1.92 4.03 23.5 589 841 14.2 -
T3B-4 1.79 4.72 23.9 668 920 15.5 - L3B-5 1.93 4.07 27.1 609 864 14.6 -
T3B-5 1.75 4.81 26.1 677 931 15.7 - L3B-6 1.81 4.25 23.7 616 868 14.7 -
T3B-6 1.72 5.04 24.0 662 914 15.4 - L3B-7 3.03 2.89 - - - - -
T3B-7 3.33 6.53 - - - - - L3B-8 7.73 3.56 - - - - -
T3B-8 6.13 8.16 - - - - - L3B-9 8.86 3.62 - - - - -
T3B-9 8.23 8.50 - - - - - L3B-10 6.47 3.99 - - - - -
T3B-10 5.95 7.76 - - - - -

Muestra

C
an

ta
re

ra
s

Tcampo

Tlab

T1

T2

T3B
L3B

Muestra

Lcampo

T
in

to

L lab

L1

L2

 
(CE: mS/cm; T: °C; Ec y Eh: mV; pE: V; Ox: ppm) 

 

En dicha tabla, se observa que durante los ensayos de adición de K (muestras 

indicadas con verde claro en la tabla 6), los pH disminuyen desde 2.3 hasta un mínimo 
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de 1.7 excepto en el caso de la muestra del río  Tinto (L2), tratada con KOH, donde el 

pH disminuye hasta 1.9 con la primera adición para después empezar a aumentar hasta 

3.5. Esta disminución en el pH probablemente se debe a la liberación de protones en el 

proceso de precipitación de oxihidroxidos de Fe tal y como se encuentra reflejado en la 

ecuación (4) en el apartado de introducción. En este caso, y en función del rango de pH 

obtenido, lo más probable es que la disminución de pH se deba a la precipitación de 

jarosita potásica (Bigham et al., 1996b).  

Con respecto a la variación de la conductividad eléctrica se observa un aumento 

en todos los casos debido a las adiciones de potasio (excepto en las muestras que se 

dejaron como blanco). 

A fin de analizar las variaciones en el comportamiento del pH durante las 

neutralizaciones, en relación de los diferentes reactivos añadidos durante el ensayo de 

adiciones de K, se realizaron las gráficas que se muestran en la Figura 6 y en la Figura 

7. 

 

Neutralización-Muestras T
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Figura 6. Variaciones de pH de las submuestras T durante la neutralización 
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Neutralización-Muestras L
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Figura 7. Variaciones de pH de las submuestras L, durante la neutralización  

 

Como puede observarse en la Figura 6, los valores de pH de las muestras T 

presentan comportamientos marcadamente diferentes, de acuerdo al compuesto de K 

utilizado durante la primera parte del ensayo. Las submuestra T1, a la cual se le añadió 

K2SO4, y T3B presenta una pendiente más elevada evidenciando que se alcanzan 

valores de pH alcalinos con menores cantidades de NaOH (3M), en comparación con la 

submuestra T2, tratada con KOH (1,5M).  

La Figura 7 muestra el comportamiento para las muestras L. En este caso es la 

submuestra tratada con KOH la que alcanza valores de pH  ligeramente más elevados 

con la menor cantidad de reactivo, mientras que las submuestras L1 y L3B precisan 

cantidades similares. 

Elementos disueltos 

De las muestras tomadas en las diferentes etapas del ensayo, se seleccionaron 

algunas para ser analizadas por ICP-OES. Para la selección se tuvieron en cuenta los 

parámetros físico-químicos. 

Los resultados de los análisis se presentan en la Tabla 7, mientras que en la Figura 

8 y en la Figura 9 pueden observarse una gráfica de las concentraciones iniciales de las 

dos muestras tomadas. 

 
 
 



Universidad Internacional de Andalucía, 2012

Trabajo Final de Master  González, M. P. 

25 

Tabla 7. Resultados de análisis ICP-OES 

Al As Ca Cd Co Cu Fe K Mg Mn Na Ni Pb SO4
2- Si Zn

mg/L µg/L mg/L µg/L µg/L mg/L mg/L mg/L mg/L µg/L mg/L µg/L µg/L mg/L mg/L mg/L

197.0 2418 33 <15.0 2029 105 925 3 48 4000 16 501 90 3474 38.0 3.4
T1-2 204.0 2435 34 14 2110 110 962 69 49 4203 18 503 90 3825 39.0 3.6
T1-6 216.0 1983 35 15 2215 111 903 497 52 4393 18 537 58 4680 41.0 3.8
T1-7 166.0 n.d 35 16 2082 98 3 491 50 3758 925 502 n.d. 3939 33.0 3.6
T1-8 0.1 n.d 33 <0.36 1186 0 n.d. 481 44 2614 1418 255 n.d. 4146 6.9 0.3
T1-9 2.6 n.d 20 n.d. n.d. n.d. n.d. 488 24 36 1516 n.d. n.d. 4278 0.3 n.d.
T1-10 0.4 n.d 21 n.d. <0.37 n.d. n.d. 545 31 10 1714 n.d. n.d. 4824 0.3 n.d.
T2-1 197.0 2173 34 14 2110 103 922 49 51 4174 17 504 95 3633 38.0 3.5
T2-2 203.0 1640 33 15 2133 105 865 49 51 4206 17 500 89 3807 39.0 3.6
T2-3 200.0 1149 34 16 2115 107 778 164 51 4104 17 503 78 3597 39.0 3.6
T2-4 211.0 974 35 16 2182 114 795 166 51 4330 17 525 82 3840 40.0 3.6
T2-5 208.0 467 34 16 2179 110 620 419 50 4182 18 517 75 3837 40.0 3.7
T2-6 214.0 424 35 16 2187 111 607 415 51 4428 18 535 92 3825 41.0 3.7
T2-7 203.0 123 34 17 2122 105 291 1153 50 4180 23 512 75 3519 39.0 3.6
T2-8 193.0 n.d 33 15 2113 102 12 1487 46 3909 25 498 56 3486 38.0 3.5
T2-9 1.9 n.d 22 n.d. 7 n.d. n.d. 2594 25 78 41 n.d. <15 3462 0.4 n.d.
T2-10 0.2 n.d 25 n.d. 6 n.d. n.d. 2776 34 63 53 n.d. n.d. 3918 0.5 n.d.
T3B-1 202.0 2599 33 16 2076 105 943 5 49 3973 17 491 93 3603 37.0 3.4
T3B-2 202.0 2500 35 12 2093 105 929 4 51 4226 17 507 86 3714 39.0 3.6
T3B-6 222.0 1998 35 15 2265 113 952 4 53 4417 17 531 111 3933 42.0 3.8
T3B-7 173.0 n.d 35 16 2124 101 4 11 50 3750 913 502 n.d. 3417 35.0 3.6
T3B-8 <0,05 n.d 31 n.d. 1020 0 n.d. 17 41 2341 1381 221 n.d. 3507 6.5 0.3
T3B-9 0.6 n.d 25 n.d. 15 n.d. n.d. 36 32 163 1504 11 n.d. 3678 0.5 n.d.
T3B-10 0.1 n.d 27 n.d. 13 n.d. n.d. 52 41 105 1653 n.d. n.d. 4086 0.5 n.d.

104.0 n.d 81 118 654 27 104 5 103 8534 48 168 145 1773 15.0 27.0
L1-2 104.0 n.d 86 124 661 27 100 58 107 8694 49 169 144 1830 16.0 27.0
L1-6 106.0 n.d 88 123 657 27 105 473 108 8742 48 168 134 2499 16.0 29.0
L1-7 102.0 n.d 88 122 638 26 2 453 101 8080 243 164 106 2373 15.0 28.0
L1-8 0.1 n.d 81 61 317 n.d. n.d. 456 100 6860 501 79 n.d. 2355 3.5 2.3
L1-9 2.7 n.d 80 <2.40 <0.34 n.d. n.d. 462 85 1653 564 n.d. n.d. 2439 0.4 n.d.
L1-10 0.2 n.d 90 3 3 n.d. n.d. 514 99 2003 636 n.d. n.d. 2709 0.8 0.0
L2-1 100.0 n.d 87 122 638 26 98 49 104 8324 46 161 131 1743 15.0 27.0
L2-2 106.0 n.d 85 125 670 28 97 48 105 8524 49 169 150 1836 15.0 28.0
L2-3 103.0 n.d 85 124 651 27 49 167 109 8681 49 163 139 1908 16.0 29.0
L2-4 107.0 n.d 86 126 653 28 42 167 110 8977 51 168 151 1806 16.0 28.0
L2-5 89.0 n.d 85 124 647 26 0 403 106 8612 49 163 104 1812 15.0 28.0
L2-6 88.0 n.d 85 132 645 26 0 403 102 8592 50 167 98 1845 15.0 29.0
L2-7 0.9 n.d 81 4 12 n.d. n.d. 923 72 1827 56 7 <15 1839 0.8 0.0
L2-8 4.8 n.d 79 n.d. n.d. n.d. n.d. 1016 54 340 61 n.d. n.d. 1785 0.4 n.d.
L2-10 0.4 n.d 87 n.d. n.d. n.d. n.d. 1118 60 417 70 n.d. n.d. 1992 0.6 n.d.
L3B-1 100.0 n.d 84 122 646 27 96 5 105 8620 48 163 155 1722 15.0 27.0
L3B-2 102.0 n.d 88 124 652 28 100 5 111 8740 51 164 137 1773 16.0 28.0
L3B-6 115.0 n.d 91 132 683 29 107 7 113 9450 53 175 152 1992 16.0 30.0
L3B-7 107.0 n.d 88 125 669 27 6 n.d. 109 8691 238 172 126 1902 16.0 30.0
L3B-8 50.0 n.d 83 59 321 12 44 17 96 5682 564 85 68 1848 7.6 12.0
L3B-9 3.1 n.d 77 n.d. n.d. n.d. n.d. 20 83 1027 584 n.d. n.d. 1845 0.4 n.d.
L3B-10 0.3 n.d 91 <2 n.d. n.d. n.d. 31 89 1108 656 n.d. n.d. 2025 0.8 0.0

L lab

L2

Mina Muestra

Tlab

L3B

T
in

to
C
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Figura 8. Concentraciones iniciales de elementos mayoritarios de las muestras T y L. 
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Figura 9. Concentraciones iniciales de elementos minoritarios de las muestras T y L. 

 

Tanto la Tabla 7 como la  Figura 8 y la Figura 9 dejan en evidencia que la muestra 

T, presenta mayores niveles de contaminación, con concentraciones más elevadas de Fe, 

SO4
2- y As. Únicamente el Mn se encuentra en mayor proporción en la muestra L. 

Etapa de adición de K 

A fin de verificar si se produjo la precipitación de jarosita durante los ensayos de 

adición de K, se han calculado las concentraciones teóricas que deberían poseer las 

muestras al concluir dichas adiciones. Estos cálculos se realizaron considerando las 

cantidades de SO42- y K+ añadidas y sumando a esos valores las concentraciones 

iniciales de las muestras (teniendo en cuenta el volumen de muestra que quedaba tras 
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cada extracción). En la Tabla 8 se muestran las cantidades de reactivo añadidas, las 

concentraciones de las muestras iniciales y finales obtenidas por ICP y las 

concentraciones teóricas calculadas. Para las muestras L se han considerado como 

concentraciones iniciales los valores correspondientes a la muestra Llab, mientras que 

para las muestras T se ha tomado como concentración inicial de SO4
2- el valor 

correspondiente a la muestra T3B-1 y para el K+ un valor promedio entre Tlab y T3B-1, 

ya que el valor de sulfatos de la muestra Tlab parece estar subestimado (Tabla 7). 

 
Tabla 8. Concentraciones de SO4

2- y K+ añadidas, analizadas por ICP-OES y teóricas.  

K2SO4 KOH SO4
2- K+ SO4

2- K+ SO4
2- K+

Ti - - - - 37.5 0.11 - -

T1-6 5.271 - 5.271 10.543 48.719 12.710 42.771 10.653

T2-6 - 11.070 11.070 39.818 10.613 - 11.180

L i - - - - 18.457 0.123 - -

L1-6 5.205 - 5.205 10.411 26.015 12.097 23.662 10.533

L2-6 - 11.070 - 11.070 19.206 10.306 - 11.193

Concent. Teórica

mMol/L Submuestra

Reactivo añadido

(mMol/L) mMol/L 

Concent. Analizada

 

Si se produce la precipitación de jarosita los valores teóricos deberían ser mayores 

a los obtenidos por ICP-OES, indicando que durante el ensayo se han eliminado SO4
2- y 

K+ de la solución, para pasar a formar parte de esta nueva fase sólida.  En caso de no 

producirse precipitación los valores debería ser iguales, ya que todo el SO4
2- y el K+ 

añadidos permanecerían en solución. 

Sin embargo, como puede observarse en la Tabla 8, los valores teóricos para las 

muestras T1-6 y L1-6, son mayores que los analizados, lo cual estaría evidenciando 

posibles imprecisiones analíticas en los resultados de laboratorio. Otra explicación a 

este hecho podría ser la disolución de partículas coloidales de oxihidroxisulfatos que 

han pasado a través del filtro de 0,20 µm de tamaño de poro. En cualquier caso, lo que 

parece evidente es que no es posible evidenciar estequiométricamente la precipitación 

de jarosita durante el proceso de adición de potasio aunque así lo indica la disminución 

de pH descrita en el apartado anterior. En adición, las muestras T2-6 y L2-6 muestran 

concentraciones analizadas de K menores a las teóricas lo que permite inferir una 

posible precipitación de jarosita. 

En relación al comportamiento del resto de los elementos durante esta primera 

etapa de adición de K, los únicos elementos que disminuyen en concentración son Fe y 

As en la muestra T2 y Fe en la muestra L2. Teniendo en cuenta que las concentraciones 
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de sulfato y potasio no disminuyen, se podría pensar en precipitación de ferrihidrita, 

aunque a valores próximos a pH 2, esto no parece posible (ver figura 1). 

Etapa de neutralización 

Para un análisis del comportamiento de los metales en solución a lo largo de la 

neutralización, se realizaron diferentes gráficos que permitieran observar variaciones en 

las concentraciones conforme aumentan los valores de pH de las soluciones (Figura 10 

y Figura 11). 

 

Figura 10. Comportamiento de los diferentes elementos durante la neutralización de las muestras de mina 
cantareras (T) en función del pH. 
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Figura 11. Comportamiento de los diferentes elementos durante la neutralización de las muestras del río 
Tinto (L) en función del pH. 

 

Como puede observarse, en general la presencia de metales en las soluciones 

disminuye durante la neutralización alcanzando valores muy bajos e incluso 

indetectables. Son excepción a este comportamiento el Na, el K y el SO4
2-. El Na 

aumenta durante la neutralización en las muestras T1, T3B, L1 y L3B, debido a que 

estas muestras se valoraron con NaOH, mientras que en las muestras T2 y L2, que han 

sido valoradas con KOH, se mantiene constante. Por la misma razón, el K permanece 

constante en las muestras T1, T3B, L1 y L3B, mientras que en las T2 y L2 se produce 
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un aumento. El SO4
2- permanece relativamente constante en todas las muestras durante 

la neutralización, aunque se observa mayores valores para las muestras T1 y L1, pues en 

las primeras etapas del ensayo a estas muestras se les añadió K2SO4.  

En las Figura 10 y Figura 11 se observa también que el comportamiento de los 

metales en función de las variaciones de pH, no presenta diferencias muy marcadas 

entre las diferentes submuestras, siendo los metales eliminados a valores de pH 

similares. Se puede interpretar a partir de esto que las adiciones de diferentes 

compuestos de K no modifican la movilidad de los metales en relación al pH. 

Otro análisis posible del comportamiento de los metales es considerar sus 

variaciones en relación a la cantidad de agente neutralizante añadido como se muestra 

en la Figura 12 y en la Figura 13. 
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Figura 12. Comportamiento de metales durante la neutralización de las muestras T en relación al reactivo 
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Figura 13. Comportamiento de metales durante la neutralización de las muestras L en relación al reactivo 

 

La Figura 12 muestra que los metales de las submuestras T1 y T3B son 

eliminados con menores cantidades de NaOH añadido, mientras que en la submuestras 

T2 es necesario agregar más cantidades de KOH. 

Para las muestras L (Figura 13), puede decirse a modo general que en las tres 

submuestra los metales son eliminados con cantidades similares de reactivo. 
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Modelización geoquímica 

Mediante el software PHREEQC se realizó la modelización de las soluciones 

durante los ensayos de neutralización. 

En primer lugar se llevó a cabo una especiación a fin de analizar las especies de 

Fe presentes en las soluciones utilizadas para la valoración (T1-6, T2-6, T3B-6, L1-6, 

L2-6, L3B-6). Los resultados se presentan en la Tabla 9 donde pueden observarse las 

concentraciones de las diferentes especies de Fe. 

 

Tabla 9. Concentraciones de las diferentes especies de Fe presentes en las muestras utilizadas para la 
neutralización. 

T1-6 T2-6 T3B-6 L1-6 L2-6 L3B-6

Fe(2) 3.38E-06 2.18E-06 4.03E-06 1.79E-07 8.71E-09 4.92E-07

   Fe+2 3.21E-06 2.07E-06 3.88E-06 1.36E-07 6.39E-09 4.68E-07

   FeSO4 1.44E-07 9.59E-08 1.23E-07 3.87E-08 2.32E-09 2.12E-08

   FeHSO4+ 2.27E-08 1.56E-08 2.04E-08 3.92E-09 5.8E-12 2.76E-09

   FeHCO3+ 4.28E-14 2.71E-14 2.04E-08 2.91E-15 5.66E-15 7.78E-15

   FeOH+ 2.83E-14 1.79E-14 3.24E-14 1.92E-15 3.74E-15 5.14E-15
   FeCO3 2.01E-20 1.23E-20 2.19E-20 2.13E-21 1.67E-19 4.41E-21

Fe(3) 1.62E+01 1.09E+01 1.71E+01 1.89E+00 5.39E-03 1.92E+00

   FeSO4
+ 8.60E+00 5.93E+00 7.74E+00 1.49E+00 2.20E-03 1.05E+00

   Fe+3 5.38E+00 3.55E+00 6.84E+00 1.43E-01 1.78E-03 6.34E-01

   Fe(SO4)
2- 9.02E-01 6.25E-01 1.09E+00 1.24E-01 1.02E-03 1.31E-01

   FeHSO4
+2 8.89E-01 5.81E-01 8.45E-01 9.53E-02 2.21E-04 8.65E-02

   FeOH+2
1.63E-01 8.44E-02 2.42E-01 3.80E-02 1.64E-04 1.39E-02

   Fe(OH)2+ 1.23E-01 6.27E-02 7.94E-02 5.25E-04 3.4E-06 2.89E-03

   Fe2(OH)2
+4 7.72E-03 4.88E-03 8.85E-03 2.44E-04 4.79E-07 1.40E-03

   Fe3(OH)4
+5 1.95E-03 4.42E-04 3.40E-03 1.68E-07 4.79E-07 5.31E-06

   Fe(OH)3 4.15E-08 2.54E-08 4.52E-08 4.39E-09 5.74E-10 9.11E-09
   Fe(OH)4-

2.73E-15 1.58E-15 2.86E-15 4.26E-16 1.31E-12 6.86E-16

Especie
Concentraciones en Submuestra (mMol/L)

 

 

En la tabla anterior se observa que el Fe se encuentra presente mayormente con 

estado de oxidación +3 en todas las muestras y que las especies predominantes son 

FeSO4
+ y el Fe3+. 

Asimismo, se modeló la neutralización de las soluciones a fin de analizar la 

posible precipitación de minerales conforme se añadía NaOH o KOH, según la 

solución. Para ello se realizaron dos modelos: en uno se consideró a la solución en 

equilibrio tanto con jarosita como con shwermanita (modelo JyS), mientras que en el 

otro sólo se consideró el equilibrio con jarosita (modelo J). 



Universidad Internacional de Andalucía, 2012

Trabajo Final de Master  González, M. P. 

34 

En las Figura 14 a Figura 19 se observan la evolución de  las concentraciones de 

algunos elementos en función del pH según los valores obtenidos de ambos modelos así 

como los resultados analíticos obtenidos mediante ICP-OES. 

 

Figura 14. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras T1. 

 
 
 

 
 

Figura 15. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras T2. 
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Figura 16. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras T3B. 

 
 
 

 
 

Figura 17. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras L1. 
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Figura 18. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras L2. 

 
 
 

 
 

Figura 19. Comparación del comportamiento de los metales en función del aumento del pH entre los 
modelos y los datos analíticos para la submuestras L3B. 

 

La concentración analizada de Fe y Al concuerda de forma aproximada con los 

valores simulados, aunque para definir si la concentración de Fe se ajusta mejor a uno u 

otro modelo habrían sido necesarias un mayor número de muestras durante la 
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neutralización. En la muestra L3B se tiene concentraciones anómalas de Fe y Al, con 

valores elevados a un pH próximo a 8 (Figura 19). 

En cuanto a sulfatos y K, en general, parece que el modelo que más se ajusta a los 

resultados analíticos es aquel que considera únicamente el equilibrio con la jarosita. En 

la mayoría de los casos se observa una ligera disminución inicial de las concentraciones 

analizadas de sulfatos. El K tiene un comportamiento similar en las muestras T1, L1 y 

L3B, mientras que para en las muestras T2, T3B y L2 no muestra una disminución 

inicial en la concentración. El modelo conjunto de schwertmanita y jarosita produce una 

gran disminución de sulfatos y K para las muestras T1 y T2.  

A fin de verificar el estado de saturación en cuanto a jarosita antes de iniciarse los 

experimentos de neutralización, se analizaron los índices de saturación para dicho 

mineral (Tabla 10). 

 

Tabla 10. Índices de saturación para la Jarosita en las 
submuestras utilizadas para la neutralización. 

Submuestra IS Jarosita

T1-6 1.8348

T2-6 1.1914

T3B-6 -0.1583

L1-6 0.2103

L2-6 1.175

L3B-6 -2.1227  
 
 

Las submuestras T1-6, T2-6, L1-6 y L2-6, a las que les fue añadido K, tienen 

índices de saturación positivos, lo cual indica que las soluciones a partir de las que se 

realiza la neutralización, estaban sobresaturadas en jarosita. En el modelo en equilibrio 

con la jarosita, conforme aumenta el pH, los índices de saturación permanecen en cero 

para luego, a valores de pH en torno a 6, alcanzar valores negativos debido a que 

empieza a precipitar Fe(OH)3.  

Por el contrario, las submuestras T3B-6 y L3B-6 presentan índices de saturación 

iniciales negativos, indicando que las soluciones de las que se parte para la 

neutralización se encontraban subsaturadas en dicho mineral. Los índices para estas 

submuestras se mantienen siempre en valores inferiores a cero indicando que dicho 

mineral no precipita a partir de estas soluciones. 
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En las Figura 20 y Figura 21 se presentan, para diferentes valores de pH, las 

concentraciones obtenidas en el modelo de jarosita, que precipita o se disuelve durante 

la experiencia de neutralización. 
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Figura 20. Disolución-precipitación de jarosita según el modelo en equilibrio con este mineral para las 
submuestras T. 
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Figura 21. Disolución-precipitación de jarosita según el modelo en equilibrio con este mineral en las 

submuestras L 
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Las submuestras T1, T2, L1 y L3B responden en primera instancia precipitando 

jarosita, que luego se va disolviendo cuando comienza la precipitación de Fe(OH)3 

amorfo a valores de pH próximos a 6 (Figura 20 y Figura 21). Para las submuestras T3B 

y L2 las concentraciones de jarosita permanecen siempre en cero pues no se alcanza la 

sobresaturación. En las mismas figuras se reconoce que la jarosita precipita en mayores 

cantidades en las muestras T1 y L1, lo cual posiblemente esté asociado a la adición de 

K2SO4 en las primeras instancias del ensayo. 
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Conclusiones 
 

A continuación se presentan las conclusiones alcanzadas a partir del análisis de 

los resultados en función a los objetivos planteados para el presente trabajo. 

La muestra tomada en la cuenca del río Odiel (muestra T) presenta un mayor nivel 

de contaminación que la del río Tinto (muestra L), ya que la primera contiene mayores 

concentraciones de Fe, SO4
2- y As. Esto se debe a que la muestra T se extrajo de un 

curso muy cerca del foco de contaminación de la mina Cantareras, mientras que la L se 

tomó del río Tinto en un punto alejado del aporte directo de la mina. 

Los valores de pH medidos durante el ensayo de adición de K, a excepción de la 

muestra L2, disminuyen indicando probablemente una liberación de protones, que por el 

rango de valores podría atribuirse a una precipitación de jarosita potásica.  

Teniendo en cuenta los datos analíticos obtenidos mediante ICP-OES para las 

submuestras extraídas durante el ensayo de adición se observa que en aquellas muestras 

a las que se les añadió KOH la concentración de K es inferior al calculado teóricamente, 

sustentando lo inferido a partir de la disminución de pH. Sin embargo, no es posible 

evidenciar estequiométricamente la precipitación de jarosita para aquellas muestras a las 

que se les añadió K2SO4, ya que al comparar las concentraciones obtenidas por ICP-

OES con las concentraciones teóricas calculadas se advierte que las primeras se 

encuentran sobreestimados. Esto podría ser consecuencia de una incertidumbre analítica 

en los resultados de laboratorio, o bien debrese a la redisolución de partículas coloidales 

que pasaron a través del filtro de 0,22 µm. 

Durante los ensayos de adición de K, los únicos elementos que disminuyen su 

concentración son el Fe y As en la muestra T2 y el Fe en la muestra L2. Sin embargo, 

debido a las imprecisiones analíticas no es posible determinar la fase de Fe que 

precipita. Sí se puede concluir que la adición de K2SO4 en las muestras T1 y L1 no 

produjo una apreciable precipitación de jarosita como se planteaba en los objetivos.  

En cuanto a los ensayos de neutralización, los parámetros físico-químicos 

medidos durante los mismos, ponen en evidencia que todas las submuestras, a las que se 

les añadió diferentes reactivos de K, poseen comportamientos de pH similares. Para las 

muestras T la neutralización es más efectiva en aquellas a las que se les añadió K2SO4 
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(T1), aunque no presentan demasiadas diferencias con respecto a las que no se les 

añadió K (T3B). Para la submuestra con adición de KOH (T2) la neutralización fue 

menos efectiva. Para las muestras L, el pH alcanza valores alcalinos con cantidades 

similares de reactivo en las tres submuestras. 

Durante los ensayos de neutralización, los metales tóxicos (As, Cd, Co, Pb, etc.) 

son eliminados casi en su totalidad de las soluciones, posiblemente debido a la 

coprecipitación con fases de Fe y/o Al. Cabe mencionar que los diferentes compuestos 

de K añadidos no modifican la movilidad de los elementos en solución, por lo cual para 

las diferentes submuestras estos elementos son retirados de la solución a valores de pH 

similares. Esto se refleja también en relación con las cantidades de agente neutralizante 

utilizadas, ya que en general los metales son retirados de la solución a concentraciones 

semejantes de reactivo añadido en todas las submuestras. 

La modelización con del software PHREEQC, permite inferir que en las 

soluciones a partir de las cuales se realizó la neutralización, el Fe se encuentra  

predominantemente  en estado de oxidación +3, siendo las especies FeSO4
+ y Fe3+ las 

más abundantes. 

Comparando los datos analíticos con los dos modelos de neutralización realizados 

se concluye que el que más se ajusta a los resultados de laboratorio es aquel en el que se 

considera únicamente equilibrio con jarosita, sin contemplar equilibrio con 

shwertmannita. Los índices de saturación de jarosita para las soluciones a partir de las 

cuales se realizó la neutralización, obtienen valores positivos para las muestras a las que 

se les añadió K (T1, T2, L1 y L2) y valores negativos para aquellas a las que no se 

añadió (T3B y L3B). La mayor precipitación de jarosita, según el modelo, se asocia a 

las muestras a las que se les añadió K2SO4. Aquellas muestras a las que se les añadió 

KOH y, sobre todo las que se utilizaron como blanco, muestran una menor precipitación 

de jarosita. De acuerdo a este modelo, en todos los casos la jarosita se redisuelve a pH 

alrededor de 6, cuando comienza a precipitar Fe(OH)3 amorfo. 

En términos generales, puede decirse que la adición K no facilitó la eliminación 

de metales tóxicos ni posibilitó alcanzar los valores de pH alcalinos con menores 

cantidades de agentes neutralizantes. 
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