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RESUMEN GENERAL
MODELACION DE MECANISMOS DE TRANSPORTE DE COBRE EN UNA
ZEOLITA PARA LA PROTECCION DE LOS RECURSOS NATURALES
POR:
M. |. ANDRES AVELINO ABIN BAZAINE
Doctor in Philosophia
Area Mayor: Recursos Naturales
Secretaria de Investigacion y Posgrado
Facultad de Zootecnia y Ecologia
Universidad Autonoma de Chihuahua
Presidente: Dr. Gilberto Sandino Aquino De Los Rios
El desarrollo de las actividades humanas ha llevado a un deterioro del
medio ambiente que en algunos casos se podria catalogar como grave.
Afortunadamente los seres humanos, en general, han cambiado su forma de
conceptualizar el deterioro ambiental. La humanidad comenzé a preocuparse por
el impacto que tienen las actividades industriales sobre nuestro entorno. Ciertas
actividades industriales conllevan inherentemente a la afectacion del medio
ambiente. El desarrollo de estas actividades deberia contemplar la eliminacion o
mitigacion de todos los posibles impactos adversos que se realicen sobre los
recursos naturales. Con el fin de ser coparticipes de esta filosofia, se estudio a
profundidad los fenbmenos de trasporte que ocurren entre una zeolita natural
carbonatada y un dren &acido de mina, para lograr la remediacion en la
disminucion de concentracion de metales pesados y neutralizacion de pH. De

esta manera, con la informacion obtenida se disefi6 y evalud una tecnologia de
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tratamiento innovadora en la remediacion de un drenaje &cido de mina, para que
cumpla con los requerimientos establecidos en la normatividad ambiental vigente.
Asi, se obtuvo una tecnologia de tratamiento que neutraliza los valores de pH,
elimina metales pesados, sélidos en suspension y sulfatos.

Inicialmente se realizaron pruebas en laboratorio para obtener la
caracterizacion de materiales y drenes, estudios de adsorcidén, estudios
termodinamicos, isotermas en equilibrio, pruebas de neutralizacion y estudios
cinéticos. Estos datos fueron indispensables para obtener los parametros
necesarios de disefio de la tecnologia. Se utilizaron programas de simulacion
multifisica para lograr un entendimiento mas profundo del comportamiento de la
remediacion, mediante la modelacion de los fenGmenos de transporte se estudio
la transferencia de materia, energia y cantidad de movimiento que se lleven a
cabo en la estructura de los microporos de una zeolita natural. Es importante

estudiar los parametros para el escalamiento de la tecnologia innovadora.
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ABSTRACT
MODELING TRANSPORT MECHANISMS COPPER IN ZEOLITE FOR THE
PROTECTION OF NATURAL RESOURCES
BY:
ANDRES AVELINO ABIN BAZAINE

The development of human activities has led to environmental degradation
which in some cases could be classified as serious. Fortunately, humans, in
general, have changed their way of conceptualizing environmental degradation.
Humanity has begun to worry about the impact of industrial activities on our
environment. Certain industrial activities inherently involve environmental
involvement. The development of these activities must contemplate the removal
or mitigation of all potential adverse impacts that occur on natural resources. In
order to be partners of this philosophy, in-depth study of transport phenomena
that occur between a carbonated natural zeolite and acid mine drain to achieve
remediation in decreasing concentration of heavy metals and pH neutralization.
Thus, with the information obtained will be designed and evaluate innovative
treatment technology in the remediation of acid mine drainage, to comply with the
requirements established in current environmental regulations. Thus a treatment
technology that will neutralize the pH values is obtained, eliminate heavy metals,
suspended solids and sulphates.

Initially laboratory tests will be performed for the characterization of
materials and drains, adsorption studies, thermodynamic equilibrium isotherms
studies, neutralization tests and kinetic studies. These data are indispensable to

obtain the necessary design parameters of technology. Programs multiphysics
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simulation will be used to achieve a deeper understanding of the behavior of
remediation understanding by modeling of transport phenomena transfer of
matter, energy and momentum to be carried out in the structure of the micropores
to be studied a natural zeolite. It is important to study the parameters for scaling

of innovative technology.
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INTRODUCCION GENERAL

La naturaleza de la mineria incluye el consumo y posiblemente la
contaminacién grave de las fuentes de suministro de agua (Moodley et al., 2018;
J. G. Skousen, 2002). Durante la explotacion de determinados yacimientos
(carbdn, sulfuros metalicos, hierro, uranio y otros) quedan expuestos a la
meteorizacién grandes cantidades de minerales sulfurosos que pueden llegar a
formar drenajes &cidos de mina (DAM). Para que esto tenga lugar, son
necesarias condiciones aerobias, existencia de agua y simultineamente la
accion catalizadora de bacterias (Aduvire, 2006; Kaur et al., 2018; Kefeni et al.,
2017; Lopez Pamo et al., 2002; J. Skousen et al., 1998).

La alteracion mas significativa sobre los recursos hidricos que produce la
actividad minera es la contaminacion con metales pesados y la acidificacion de
los mismos (Anawar, 2015; J. Skousen et al., 1998). La contaminaciéon con
metales pesados es uno de los tépicos ambientales mas importes de los ultimos
afhos. (Gupta, 2015). El propésito de los métodos de tratamiento de los drenajes
acidos de mina es la neutralizacion de la acidez, eliminacion de los metales
pesados y de sustancias contaminantes como sélidos en suspension, arseniatos,
antimoniatos y otros (Aduvire, 2006; J. Skousen et al., 1998).

En un enfoque tradicional de tratamiento de aguas acidas de mina, los
métodos para su adecuacion se clasifican en dos grandes grupos: métodos
activos y métodos pasivos (Aduvire, 2006; Ali, 2011; J. Skousen et al., 1998).

Existen numerosos procesos para la remocidn de metales pesados

disueltos, entre los que se incluyen intercambio idnico, precipitacion,



fitoextraccion, osmosis inversa, electrodidlisis, entre muchos mas. La mayoria de
estos métodos requieren de un capital de inversion muy alto, tienen altos costos
de operacion y requieren de grandes cantidades de reactivos quimicos e insumos
para su operacion (Costello, 2003; Ghasemi et al., 2016; I. Park et al., 2018). En
el caso del tratamiento para la eliminacion de metales pesados tradicionalmente
se ha utilizado la precipitacion y la coagulacién, pero estos procesos son mas
caros y menos efectivos que la adsorcion quimica cuando la concentracion es
baja (Ghasemi et al., 2016; Gupta, 2015; I. Park et al., 2018). Entre todos los
métodos el proceso que muestra la mayor efectividad y es el mas simple de
todos, es el proceso de adsorcion (Ghasemi et al., 2016). El uso de biosorbentes
para eliminar metales pesados de una solucion acuosa es uno de los desarrollos
mas recientes de las tecnologias ambientales y biorecursos tecnoldgicos (Kim et
al., 2015). La capacidad de remocion de metales pesados por medio de zeolitas
ha sido ampliamente estudiada, pero han quedado muchas dudas sobre la
implementacion de este método a niveles industriales y mecanismos que
gobiernan esa remocion (Vaca Mier et al., 2001; Babel y Kurniawan, 2003;
Johnson et al., 2005; Shukla et al., 2009; Lin et al., 2011; Gupta et al., 2012;
Hegazy et al., 2014; Dong et al., 2015). La conveniencia de utilizar las zeolitas
naturales para la remocion de metales pesados, se imputa a su bajo costo de
extraccion, disponibilidad de grandes volimenes, excelente estabilidad a los
procesos quimicos y térmicos, que permiten su reactivacion y utilizacion por
varios ciclos (Irannajad y Haghighi, 2017; Rashed y Palanisamy, 2018). Las

investigaciones con zeolitas naturales y sus aplicaciones en la remocioén de



metales pesados han aumentado, debido a las conveniencias antes
mencionadas. La atencion creciente que les ha sido dada, principalmente por el
sector industrial, es debida a las ventajas que presentan para la remocién de
metales pesados (Ryu et al.,, 2019). Las zeolitas naturales tienen un gran
potencial de uso como materia para la remocion de metales pesados de aguas
residuales industriales y de drenajes acidos de minas con alto contenido de
metales pesados (Ryu et al., 2019; Vaca Mier et al., 2001). Con la eliminacién de
los metales pesados se busca el cumplimiento de la legislacion ambiental (Curi
et al., 2006), la eliminacion de estos debera de realizarse antes de descargar
cualquier cantidad de agua al medio ambiente (Masindi et al., 2017).

Las zeolitas han sido ampliamente utilizadas para la adsorcion de metales
pesados por sus inigualables propiedades fisicas y quimicas (Ghasemi et al.,
2016; D. Park et al., 2010; Ryu et al., 2019). Las zeolitas se han estudiado como
adsorbentes de bajo costo con el fin de sustituir a los muy conocidos pero muy
caros adsorbentes que al principio se mencionaron (Abdel Salam et al., 2011,
Barakat, 2011; Hegazi, 2013; Gupta, 2015; Tripathi y Rawat Ranjan, 2015). El
uso de las zeolitas presenta grandes ventajas econémicas (Kim et al., 2015). El
entendimiento de los mecanismos por los cuales los metales pesados son
removidos es de suma importancia para el desarrollo del proceso de adsorcion
(D. Park et al.,, 2010). La cuantificacion de la remocion de metales por el
biosorbente es fundamental para evaluar su potencial (Kim et al., 2015).

Las zeolitas son estructuras cristalinas de aluminosilicatos construidas de

tetraedros de silice y aluminio (Curi et al., 2006; Ghasemi et al., 2016). Una zeolita



consiste en agregados de granulos de minerales y espacios; poros o huecos,
haciendo referencia a un medio poroso. En la actualidad un medio poroso es una
estructura altamente heterogénea que tiene discontinuidades fisicas marcadas
obviamente por las fronteras de las paredes de los poros, las cuales separan la
estructura sélida de los espacios huecos (Steefel et al., 2015).

La capacidad de adsorcion de un mineral y la cinética de esta adsorcion
depende de varios factores fisicoquimicos (S. Malamis y Katsou, 2013; Kim et al.,
2015). Entre los factores mas importantes se puede mencionar al pH inicial, la
concentracion inicial en la fase liquida del metal, la presencia de otros cationes,
la temperatura, la fuerza ionica, tipo de la fase liquida, tipo de mineral, tamafio
del granulo, concentracion del mineral, pretratamiento del mineral y velocidad de
agitacion (S. Malamis y Katsou, 2013), para el desarrollo de un proceso de
adsorcion es necesario el conocimiento a fondo de estos factores.

El transporte de solutos en un medio poroso es importante por su amplio
rango de aplicaciones, tales como remediacion de aguas subterraneas y suelos,
produccion de petréleo, contaminacion con plumas de contaminantes,
purificacion de agua potables y tratamiento de aguas residuales. Algo comun a
todas las anteriores aplicaciones mencionadas es la necesidad de desarrollar
soluciones numéricas que puedan describir los mecanismos de transporte en
toda su complejidad (Salaices Avila y Breiter, 2009; Botan et al., 2015; Pugliese
et al., 2015).

Un amplio rango de modelos de simulacion de transporte de solutos en un

medio poroso han sido estudiados en las ultimas décadas (Pugliese et al., 2015).



La habilidad de predecir tedricamente el proceso de transporte de un soluto no
solo seria de gran ayuda para obtener una comprension méas profunda del
proceso de adsorcion, sino que también promoveria el disefio de innovadores
procesos de adsorcion (Yan et al., 2015).

Una descripcién del transporte de fluidos y su interaccion con las rocas se
basa en una idealizacion matematica de un sistema fisico real, al cual se hace
referencia como un continuum o una secuencia continua en la que los elementos
adyacentes no son perceptiblemente diferentes unos de otros, aunque los
extremos son bastante distintos (Steefel et al., 2015).

Las zeolitas presentan una estructura porosa jerarquica (macroporos intra-
particulas y microporos intra-particulas). La transferencia de masa en los macro
poros toma lugar por la adveccion y difusion. Los microporos son suficientemente
pequefios para suprimir cualquier apreciable movimiento de fluido. Por lo tanto,
la transferencia de masa en los microporos ocurre por difusion (Yan et al., 2015).

Para mitigar los impactos ambientales generados por los drenajes acidos
de mina es necesario crear una estrategia de tratamiento que sea simple, robusta
y que utilice los recursos locales con que se cuenta.

Para el desarrollo de la tecnologia de remocion se realizaron pruebas en
lotes con agitacion constante. Se realizo un tratamiento acido intenso a las
zeolitas utilizadas, simulando el ataque acido sobre la estructura cristalogréafica
de la misma. Se determino el valor de pH al cual la carga superficial neta es cero,

o sea el pHpz.



Las isotermas de adsorcion estudiadas fueron: Henry's, Langmuir,
Freundlich, Temkin, Dubinin-Radushkevich (D-R), Redlich-Paterson, Sips,
Halsey, Harkins-Jura, Elovich, Flory-Huggins, Fowler-Guggenheim, Javanovic y
Kiselev.

Se realizaron simulaciones numéricas utilizando el programa
especializado Comsol Multiphysics ® (COMSOL Incorporated, 2015).

Se determino el efecto del tiempo de contacto, el efecto de la temperatura,
la cinética y termodindmica de adsorcién. Para la cinética de adsorcion se
estudiaron varios modelos: Pseudo primer orden, Pseudo segundo orden, Elovich
y el modelo cinético de difusion intraparticula. Para el entendimiento de la
termodinamica de adsorcion se estudiaron los siguientes parametros: el cambio
de energia libre de Gibbs (AG °), el cambio de entalpia estandar (AH °) y el

cambio de entropia estandar (AS °).

El objetivo del presente trabajo fue modelar los fenémenos de transporte
del Cobre en la estructura porosa jerarquica de una zeolita natural, para la
proteccion de los recursos naturales.

Las zeolitas son un material que presenta caracteristicas favorables para la
adsorcion de metales pesados, entre las que destacan, alta estabilidad ante un
tratamiento &cido intenso, facilidad de manejo, abundancia en la naturaleza y
bajo costo comparado con otros materiales adsorbentes. El uso de las zeolitas
para la eliminacion de metales quedo comprobado con los experimentos
realizadas para el desarrollo de este estudio. El proceso de adsorcidén de cobre

por medio de una zeolita fue descrito adecuadamente por los modelos



mateméticos clasicos de isotermas en equilibrio, cinética quimica y

termodinamica.



REVISION DE LITERATURA

Para la remocién de contaminantes de las aguas residuales usualmente
se utilizan procesos fisicoquimicos y biolégicos, estos deberan de ser utilizados
antes de descargar esas aguas al medio ambiente. En el caso del tratamiento
para la eliminacion de metales pesados tradicionalmente se ha utilizado la
precipitacion y la coagulacién, pero estos procesos son mas caros y menos
efectivos que la adsorcion quimica cuando la concentracion es baja, es decir
cuando tenemos concentraciones en el rango de los miligramos por litro de
solucion. Las resinas de intercambio idnico y el carbon activado son adsorbentes
guimicos muy efectivos y han sido utilizados ampliamente, pero sus altos costos
han limitado su uso a niveles industriales en la actualidad. Muchos tipos de
materiales que tienen la capacidad de adsorber metales pesados, como
desechos industriales inorganicos, tales como algunas cenizas o materiales
inorganicos naturales como arcillas y zeolitas, otros materiales que se han
utilizados son los biomateriales vivos o no-vivos (Park et al., 2010). Todos estos
se han estudiado como adsorbentes de bajo costo con el fin de sustituir a los muy
conocidos pero muy caros adsorbentes que al principio se mencionaron (Abdel
Salam et al., 2011; Barakat, 2011; Hegazi, 2013; Gupta, 2015; Tripathi y Rawat
Ranjan, 2015).

Los adsorbentes de origen organico presentan la gran desventaja de que
su produccion es ciclica. La gran mayoria de estos son los desechos de las

cosechas de productos agricolas y su oferta esta relacionada con las cosechas.



El entendimiento de los mecanismos por los cuales los metales pesados
son removidos es de suma importancia para el desarrollo del proceso de
adsorcion. La adsorcion de los metales pesados ocurre principalmente por
interacciones tales como intercambio i6nico, adsorcion por fuerzas fisicas,
precipitacion, formacién de complejos y ocluirse en los espacios internos de los
poros (Park et al., 2010).

Tecnologias de tratamiento como precipitacion quimica, separacion
electroquimica, separacion por membranas, 6smosis inversa, intercambio idnico
y resinas de adsorcion son efectivas para la remediacion de los metales pesados,
pero aun no son competitivas en aplicaciones industriales. Tales métodos
involucran grandes cantidades en capital para equipamiento y/o costos de
operacion y son muy efectivos para remover metales pesados que se encuentran
en concentraciones de ppm (Gupta, 2015).

El uso de biosorbentes para eliminar metales pesados o para recuperar
metales valiosos de una solucion acuosa es uno de los desarrollos mas recientes
de las tecnologias ambientales y biorecursos tecnolégicos. Las mayores ventajas
del uso de este tipo de tecnologias sobre las convencionales son: bajo costo, alta
eficiencia, minimizacion de lodos quimicos, regeneracion de biosorbentes y la
posibilidad de recuperar metales (Kim et al., 2015).

La cuantificacion de la remocion de metales por el biosorbente es
fundamental para evaluar su potencial. La remocion de metales puede ser
facilmente calculada por medio de modelos deterministicos 0 modelos empiricos.

Los modelos deterministicos pueden explicar y representan el comportamiento



experimental, mientras que los modelos empiricos no explican el mecanismo,
pero pueden reflejar las curvas experimentales. EIl modelo de isotermas de
Langmuir tiene dos parametros que describen el comportamiento del equilibrio
de la adsorcion para cada metal, que ha sido capaz de ajustar los datos
experimentales de reacciones de adsorcion razonablemente bien (Kim et al.,
2015).

En afios recientes, la remocion de cationes toxicos de las aguas
residuales, industriales y subproductos de la mineria ha sido ampliamente
estudiados. En afios anteriores los métodos mas comunes para eliminar esos
cationes toxicos han sido la coagulacion, precipitacion quimica, intercambio
ionico, adsorcion y osmosis inversa entre muchos otros (Ghasemi et al., 2016b).

La mayoria de estos métodos requieren de un capital de inversion muy
alto, tienen altos costos de operacion y requieren de grandes cantidades de
reactivos quimicos e insumos para su operacion (Costello, 2003; Ghasemi et al.,
2016b).

La gran mayoria de los métodos antes mencionados presentan el
inconveniente de tener que disponer de grandes cantidades de lodos que
contienen metales pesados. Entre todos los métodos el proceso que muestra la
mayor efectividad y es el mas simple de todos, es el proceso de adsorcion
(Ghasemi et al., 2016b).

Algunos materiales naturales o sintéticos, tales como bagazos, cenizas de
combustion, rocas fosfatadas y algunos minerales han sido estudiados

recientemente por su capacidad para inmovilizar metales pesados. Las zeolitas
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han sido ampliamente utilizadas para la adsorcién de metales pesados por sus
inigualables propiedades fisicas y quimicas (Ghasemi et al., 2016b).

Las zeolitas son estructuras cristalinas de aluminosilicatos construidas de
tetraedros de silice y aluminio (Curi et al., 2006; Ghasemi et al., 2016b),
arreglados de tal forma que las cavidades y poros intra cristalinos de dimensiones
moleculares estan eclosionados. Normalmente los poros de una zeolita tienen un
diametro entre 4 a 12 A (Ghasemi et al., 2016b).

La capacidad de adsorcion de un mineral y la cinética de esta adsorcion
depende de varios factores fisicoquimicos relacionados tanto del sorbato, del
solvente y de las caracteristicas de la fase liquida. Entre los factores mas
importantes se puede mencionar al pH inicial, la concentracion inicial en la fase
liguida del metal, la presencia de otros cationes, la temperatura, la fuerza ionica,
tipo de la fase liquida, tipo de mineral, tamafio del granulo, concentracion del
mineral, pretratamiento del mineral y velocidad de agitacion (Malamis y Katsou,
2013).

A continuacion, se presenta una revision bibliografica de los factores antes
mencionados.

Concentracion del Metal

La Concentracion inicial del metal en la fase liquida afecta
significativamente al proceso de adsorcién. El impacto dependera de ciertos
parametros, tales como como el tipo del metal y el medio liquido, la presencia de

cationes que compiten, la disponibilidad de grupos funcionales en la superficie
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del sorbente y la habilidad de esos grupos de ligar iones metélicos (Malamis y
Katsou, 2013).

En la mayoria de los casos, un incremento en la concentracion inicial del
metal resulta en un incremento en la cantidad de metal adsorbido por unidad de
masa del adsorbente, hasta que alcanza un punto y se manifiesta un decremento
en la eficiencia de remocién (Coruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; ljagbemi
et al., 2009).

A concentraciones bajas de metales, la proporcién de los iones metalicos
en la masa del adsorbente es baja y asi la adsorcion no depende de la
concentracion inicial. Un incremento en la concentracion inicial significa que mas
metales estaran disponibles y asi, mas iones metalicos son adsorbidos por una
masa constante de adsorbente. A concentraciones del metal inicial muy altas, la
fuerza promotora para superar la resistencia a la transferencia de masa por la
migracion de los metales de la solucién hacia la superficie del mineral se
incrementa. Sin embargo, cada unidad de masa del adsorbente es sujeta a un
namero muy elevado de cationes metalicos, lo cual gradualmente llenara los
sitios hasta que la saturacion sea alcanzada (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al.,
2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

En tal caso, el incremento en la concentracion del metal no sera
acompafiado de un incremento en la cantidad de los metales adsorbidos por
unidad de masa del adsorbente. La determinacion de la maxima concentracion
de metal, donde la saturacion total del adsorbente ocurre es importante para

aplicaciones practicas. La precipitacion de compuestos metalicos sobre la

12



superficie del mineral depende fuertemente de la concentracion inicial de los
metales (Coruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; ljagbemi et al., 2009; Malamis
y Katsou, 2013).

A concentraciones bajas, la superficie del adsorbente es poco cubierta y
la formacion de complejos en la superficie es el mecanismo principal. El
incremento en la concentracion del metal favorece la concentracion de
compuestos y agregados sobre la superficie del mineral. M&s, sin embargo, un
incremento en la concentracion resultard en la saturacion de los sitios de
adsorcion y la precipitacion en la superficie sera el mecanismo principal de toma
de metales. La saturacion de los sitios activos es usualmente mas rapida en el
caso de que el mineral presente baja selectividad por un metal. Sin embargo,
esto no siempre ocurre, cuando existe formacion de complejos o entrampamiento
en la superficie del mineral, puede acelerar la saturacion de la superficie aun a
bajas concentraciones de metales que presentan alta afinidad por un mineral
especifico (Malamis y Katsou, 2013).

En la gran mayoria de los casos un incremento en la concentracién inicial
resulta en un incremento en la capacidad de adsorcion y un decremento en la
eficiencia global de remocién (Coruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; ljagbemi
et al., 2009; Malamis y Katsou, 2013).

En un estudio que se realiz6 con Niquel, se encontr6 que cuando se
incrementaba la concentracion inicial de este metal, la concentracion en equilibrio
en la fase solida (ge) se incrementaba tanto en clinoptilolita natural como artificial,

mientras que la eficiencia de remocion disminuia. Este comportamiento fue
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reportado también para la adsorcién del niquel en montmorillonita, otras zeolitas
naturales y bentonita. Un comportamiento similar fue obtenido de la adsorcion del
Zinc en minerales naturales y modificados (S Malamis y Katsou, 2013).

Erdem et al., (2004) estudiaron la adsorcién del Zn*? en una zeolita natural,
al variar la concentracion inicial de este metal, concluyeron que la eficiencia de
remocion disminuia cuando se aumento la concentracion inicial.

Oren y Kaya, (2006) estudiaron zeolitas naturales y encontraron que
cuando se aumentaba la concentracion inicial del zinc, esto resultaba en un
incremento en la ge hasta un cierto punto, después del cual casi permanecia
constante. Este mismo comportamiento fue reportado para la bentonita.

Se reportd que un incremento en la concentracion inicial del zinc resulto
en una disminucion de la eficiencia de remocion de una zeolita natural (Peri¢ et
al., 2004).

Fase Liquida

La prediccion de la adsorcion de metales en solucidon acuosa en minerales
puede no reflejar el comportamiento real ya que algunos efluentes a tratar tienen
una matriz liquida compleja, que en la generalidad no solo consta de agua. Se
recomienda, cuando sea el caso, realizar estudios de adsorcion de metales en el
liguido real. La presencia de ligandos puede mejorar o suprimir la adsorcion
dependiendo de la naturaleza de los ligandos, el adsorbente y el metal. La
capacidad de adsorcién de los minerales disminuye cuando se tratan aguas

residuales comparado cuando se tratan soluciones acuosas, debido a:
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la competencia entre los ligandos y los metales por los sitios de
intercambio superficiales,

presencia en las aguas residuales de iones que compiten, pudiendo estos
lones tener una mayor afinidad por los sitios en los minerales que los
metales,

adsorcion de metales dentro de los solidos en suspensién contenidos en
las aguas residuales y/o precipitacion de metales; esto reduce la
concentracion de metales disueltos disponibles para la adsorcion en el
mineral,

formacion de complejos solubles estables que no pueden ser adsorbidos
por la superficie del mineral (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li
et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

En este caso, la formacion de complejos solubles se convierte en una

competencia por los sitios de adsorcion por los complejos formados,

disminuyendo la adsorcion de los metales. En algunos casos, la presencia de

ligandos puede intensificar la adsorcion a través de:

formacion de complejos cargados negativamente que reaccionan entre los
ligandos y los metales, los cuales interactian con las cargas positivas de
los sitios de adsorcion de los minerales,

complejos de metales y ligandos que se enlazan con la superficie del
mineral,

formacion de complejos de esfera externa (outer-sphere complexation,

una molécula de agua esta presente entre la superficie de un grupo
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funcional y una molécula o un i6n que los liga. Outer-sphere complexes

involucran interacciones electrostaticas coulombicas o que se rigen por la

ley de Coulomb. Estas son usualmente un proceso muy rapido que es
reversible y la adsorcion ocurre solamente en la superficie del adsorbente
gue tiene una carga opuesta al adsorbato.

e formacion de complejos de metales-ligandos cargados positivamente, los
cuales son iones intercambiables con los cationes de los minerales,

e acumulacién de ligandos cargados negativamente en la doble capa de
particulas cargadas positivamente, por lo que se reduce la repulsion
electrostatica entre el metal y la superficie (Malamis y Katsou, 2013; Kim
et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Se estudid el impacto que tendrian ligandos en la adsorcion de metales
por la vermiculita concluyendo que los ligandos tendrian una alta constante de
complejacion lo cual llevaria a una reduccion significativa en la capacidad de
adsorcion del mineral (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016).

Abollino et al., (2003) encontraron que la presencia de ligandos en la
solucion, tenian una influencia en la adsorcion de metales pesados en el mineral
de montmorillonita debido a la formacion de complejos metal-ligandos que
impedian la adsorcion.

Abollino et al., (2008) concluyeron que los ligandos y su concentracion

eran mas criticos en el proceso de adsorcion que el tipo de mineral.
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La presencia de aniones puede afectar la adsorcion de los metales por: la
formacién de complejos metalicos que presentan una mayor afinidad por el
adsorbente que las formas metélicas libre; uniones de metales con aniones que
forman sustancias solubles que permanecen en la fase liquida y no pueden ser
adsorbidos por los minerales; interaccién de aniones con el mineral y cambio de
estado en los sitios activos (Malamis y Katsou, 2013).

Se estudio6 el efecto del CI', NOs y ClO4~ en la adsorcion del niquel en una
solucién acuosa sobre bentonita y se concluyd que su impacto fue considerable.
Una disminuciéon en la remociéon de Ni, Hg, Cu, Fe*® y Cr*3 fue atribuida a la
presencia de SO42, HPO42 y NO3™ que formaron complejos estables con iones
metalicos y disminuyo su adsorcion. La disminucion de la adsorcion de los
metales en bentonita se debio al incremento en la concentracién de NaCly CaCls..
La formacion de complejos metélicos estables disminuyo la adsorcion. También
la competicion de Na* y Ca?" con metales pesados por los sitios activos
disminuyo la toma de metales (Malamis y Katsou, 2013).

Alvarez-Ayuso et al., (2003) usaron zeolitas naturales y sintéticas para
tratar aguas residuales procedentes de galvanoplastia. Las zeolitas sintéticas
trataron eficientemente las aguas residuales acidas de un proceso de
galvanoplastia, eliminando Zinc y Niquel. Sin embargo, la zeolita sintética tuvo un
desempefio muy pobre cuando trato las aguas residuales de galvanoplastia que
contenian compuestos de cianuro y zinc; esto fue atribuido a la formacién de

complejos entre el Zn*?y el CN-.
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Pitcher et al., (2004) descubrié que el desempefio de una zeolita sintética
utilizado para remover Zinc de una solucion sintética y de aguas pluviales de
autopista que contenian Zinc, Cadmio, Plomo y Cobre fueron similares. La
remocion del Zinc por medio de una zeolita natural (modernita) de un agua pluvial
de autopista fue baja comparada con lo que se obtuvo con una solucién sintética.
Esto ultimo fue atribuido a la presencia de contaminantes disueltos en el agua
pluvial de autopista.

Katsou et al., (2011) investigo la remocion de Niquel, Zinc, Plomo y Cobre
de un agua residual usando minerales de aluminosilicatos combinados con
membranas de ultrafiltracion y descubrio que, aunque la remocion global de los
metales fue alta en el agua residual comparandola con soluciones acuosas, la
capacidad de adsorcion de los minerales fue baja. Esto fue principalmente
atribuido a la formacion de formas metdalicas particuladas que limitaron la
concentracion disponible de metales en la fase liquida para el proceso de

adsorcion, pero fueron eficientemente retenidos por las membranas.

El pH de la Solucién

Es bien sabido que el pH es un parametro muy importante en el proceso
de adsorcién. El pH de la solucion afecta significativamente el grado de
ionizacion, las propiedades quimicas del metal y las propiedades de la superficie
del mineral; esto impacta en la posibilidad de precipitacion de metales y el tipo
de complejos formados entre los ligandos y los metales. Este es uno de los
pardmetros mas importantes que tienen influencia no solo en los sitios de

adsorcién, sino también en las caracteristicas quimicas de la solucion de los
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metales pesados ya que la hidrdlisis, formacion de complejos con ligandos
orgénicos y/o inorganicos, reacciones redox, precipitacion y disponibilidad de
metales pesados son todos influenciados por este parametro (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Las diferentes especies dominantes en una solucion a diferentes valores
de pH, difieren de carga electroestatica y disponibilidad para ser adsorbidos
sobre el mineral. La actividad de los grupos funcionales de un adsorbente es
afecta en gran medida por el pH de la solucion. El punto de pH de carga cero
(pHpzc) es el pH de la solucion a la cual la carga global en la superficie del mineral
es cero (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al.,
2016). En el caso de que el pH < pHpzc, los grupos funcionales son protonados y
las cargas superficiales positivas dominan. En este caso, la atraccion de iones
cargados negativamente es posible que ocurra. En un ambiente altamente acido,
ciertos grupos funcionales empiezan a protonarse y las especies se cargan
positivamente, lo que resulta en una reduccion de la atraccion entre los metales
y los minerales (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi
et al., 2016).

La desprotonacion de los grupos funcionales ocurre al incrementarse el pH
y estos funcionan como la mitad cargada negativamente, atrayendo a los metales
pesados. Sin embargo, en un ambiente alcalino la solubilidad de los metales
decrece permitiendo su precipitacion, la cual puede complicar el proceso de

adsorciéon (Malamis y Katsou, 2013).
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La precipitacion ocurre en un ambiente alcalino enmascarando el
verdadero alcance de la adsorcion de metales por los minerales, esto es un factor
a tomar en cuenta cuando el comportamiento de los minerales es estudiado a
valores de pH alcalinos y/o muy alcalinos (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al.,
2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

En todos los estudios, la adsorcion mas baja ocurri6 en ambientes muy
acidos (pH=<3), mientras que la adsorcidbn mas alta se observé usualmente en el
rango de pH de 5.0 a 8.0. Aunque la méaxima adsorcion se observo, en algunos
casos, a valores de pH superiores a 8.0, esto se puede explicar por el hecho de
la precipitacion de metales que se considerdé que fueron eliminados pero no
adsorbidos (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et
al., 2016).

Se encontrd que el pH optimo para la adsorcion del Ni*? por una zeolita
fue de 6, mientras que un ambiente acido, el desempefio de la clinoptilolita se
redujo, debido a la presencia de protones que competian con los iones del Niquel
por los sitios de adsorcion disponibles. La precipitacion de metales se observé a
valores superiores de pH de 8 (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al.,
2015; Ghasemi et al., 2016).

Coruhy Ergun, (2009) encontraron que la mas alta capacidad de adsorcion
de una clinoptilolita natural o modificada se lleva en el rango de pH entre 7 a 8,
mientras que la adsorcién fue alta y estable en el rango de pH de 4 a 6.

Malamis y Katsou, (2013), concluyeron que el pH 6ptimo para la adsorcién

del Niquel por la clinoptilolita era de 7.5, mientras que el desempefio mas bajo
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fue obtenido a un pH de 3.4, debido a la competencia de los iones Hidrégeno con
este metal. Con valores de pH en el rango de 4 a 7, la adsorcion del niquel por
bentonita, zeolitas y vermiculita es estable, mientras que la remocién mayor del
Niquel se obtuvo a valores de pH=8, lo cual fue principalmente atribuido a la
precipitacion.

En otro estudio se obtuvo que la méaxima adsorcion del Niquel por una
zeolita se lleva cabo a valores de pH=6, pero se menciona que en la regién
alcalina la verdadera capacidad de adsorcion fue baja ya que la precipitacion
también ocurre (Malamis y Katsou, 2013).

Marzal et al., (2005) también reporto que la adsorcion mas alta del Niquel
por una zeolita se obtuvo en valores de pH cercanos a 8 y en un ambiente
altamente acido resulto en una baja adsorcion. Se ha explicado que las
variaciones en la adsorcion del Niquel de acuerdo con los valores de pH se deben
basicamente a la competencia entre los iones metalicos y los iones H3O*, que
capturan los sitios de adsorcion disponibles en la superficie de los minerales.

Purna Chandra Rao et al., (2006) estudiardn la adsorcion del Zinc por
medio de una zeolita 4A, zeolita 13X y bentonita y concluyeron que la mayor
adsorcién ocurrié a un pH de 6.

Alvarez-Ayuso et al., (2003) reportarén que una zeolita NaP1 presento una
capacidad de adsorcion estable del Ni*? en un rango de pH entre 4 a 6, mientras

gue la capacidad de adsorcidon mas alta para el Zn*? se obtuvo a un pH de 6.

21



En una investigacion que realizo Ok et al., (2007) reportaron que la
adsorcion mas alta para el Zinc por medio de una mezcla de zeolitas y desechos
de la fabricacion de cemento Portland ocurrio a un pH de 6.

La selectividad de los minerales por metales especificos es influenciada
por el pH de la solucién(Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016).

Temperaturay Termodindmica

La temperatura esta directamente relacionada con la energia cinética de
los iones metalicos en solucion. Una elevacion en la temperatura
subsecuentemente repercutird en un incremento en el rango de la difusion del
sorbato. En conclusion, cualquier alteracion en la temperatura afectara el
equilibrio de la capacidad de adsorcion del adsorbente y en particular en el
sorbato. Usualmente, un aumento en la temperatura aumentara la toma de los
iones metalicos debido a un incremento en la afinidad del mineral por los metales
y/o un incremento en la actividad de los sitios del sélido (Malamis y Katsou, 2013;
Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

A altas temperaturas la energia en el sistema ayudara a la fijacion de los
metales en la superficie de los minerales. El incremento de la temperatura
conlleva cambios relacionados tanto con la cinética como el equilibrio ya que: (1)
se incrementa la energia cinética lo cual facilita el acceso de los iones metalicos
a los sitios activos de adsorcién, (2) se incrementa la actividad superficial del

mineral resultando en una alta afinidad o incremento en la actividad de los sitios
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de adsorcion, (3) decremento en la resistencia para la transferencia de masa
(Malamis y Katsou, 2013).

Un aumento en la temperatura estd acompafiado con un decremento en
el grosor de la pelicula que rodea al mineral, con lo cual la resistencia de la
transferencia de masa del adsorbato en la capa que lo rodea disminuye,
facilitando la difusién del metal en el adsorbente (Malamis y Katsou, 2013; Kim et
al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

En consecuencia, el coeficiente de difusion efectivo de los iones en la fase
sélida usualmente aumenta y un incremento en el transporte de masa externo es
observado. Con un aumento en la temperatura, el retardo especifico o las
interacciones electrostaticas empiezan a ser débiles y los iones empiezan a ser
mas pequenos porgue la solvatacion se reduce (Malamis y Katsou, 2013; Kim et
al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Sin embargo, a muy altas temperaturas puede ocurrir un dafo fisico en la
estructura del mineral, reduciendo su capacidad de adsorcién. En muchos de los
casos, es deseable evaluar la capacidad de adsorcion de los minerales a
temperatura ambiente, ya que elevar la temperatura en las condiciones de
operacion de un proceso a escala real, tendrian un costo muy elevado.
Variaciones en la temperatura causan cambios en los parametros
termodinamicos, como AG, AH y AS. (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015;
Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016):

Pequefias fluctuaciones en la temperatura no son consideradas criticas.

Valores positivos en el cambio de la entalpia (AH > 0) muestran que el proceso
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de adsorcién es endotérmico, mientras que valores negativos (AH < 0) muestran
gue el proceso es exotérmico. Valores negativos en la energia libre de Gibbs (AG
< 0) nos indicara que el proceso de adsorcion de espontaneo. Un aumento en la
temperatura resulta en un aumento en los valores negativos de la energia libre
de Gibbs; esto indica que al elevarse la temperatura también se incrementara la
espontaneidad (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi
et al., 2016).

AH es una medida del nivel de interaccion entre el metal y el adsorbente,
lo que implica la resistencia de la union. La adsorcion fisica es siempre un
proceso exotérmico; cuando la temperatura aumenta las uniones entre el metal y
el adsorbente empiezan a ser débiles (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015;
Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Sin embargo, en algunos casos mencionados en la literatura, este ha sido
observado que aunque el proceso se caracteriza por ser endotérmico, el calor
desprendido durante la adsorcion es de la misma magnitud observado durante el

proceso fisico (Malamis y Katsou, 2013).

Tamafo del Granulo del Adsorbente

El efecto del tamafio de la particula del mineral en la remocién del Niquel
y zinc ha sido estudiado por varios investigadores. Entre los mas prominentes
estudios podemos mencionar a Bosso y Enzweiler, (2002); Alvarez-Ayuso y
Garcia-Sanchez, (2003); Beyazit et al., (2003); Donat et al., (2005); Wingenfelder
et al., (2005); Malandrino et al., (2006); Oren y Kaya, (2006); Sprynskyy et al.,

(2006); Baker et al., (2009); Katsou et al., (2010b).
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El &rea especifica de un mineral depende del tamafio de la particula, de la
distribucién del tamafio del poro y la rugosidad de la superficie. Particulas con
diametros pequefios estan caracterizados por areas superficiales especificas
grandes y por este motivo la adsorcién aumenta y disminuye el tiempo requerido
para alcanzar el equilibrio. Cada sitio de adsorcién es caracterizado por su
disponibilidad y su accesibilidad con respecto a los iones entrantes. La
disponibilidad estd4 relacionada con las caracteristicas del equilibrio y la
accesibilidad con la cinética. La disponibilidad de los sitios activos remanentes
es casi una constante entre las particulas grandes y pequefas, ya que la
concentracion de los sitios disponibles es constante. Sin embargo, la
accesibilidad de los iones metalicos a los sitios disponibles es favorecida cuando
el adsorbente consta de particulas pequefas, ya que la trayectoria de los iones
metalicos sera corta (Malamis y Katsou, 2013).

De esta manera, la reduccion en el tamafo de la particula, se esperara
gue favorezca la cinética de los iones metalicos hacia el adsorbente. A pesar de
gue el tamafo del granulo afecta la capacidad de adsorcion, usualmente las
diferencias no son criticas. La mayoria de los estudios muestran que el tamafio
pequefio de los granulos de los minerales favorece la capacidad de adsorcion,
dado que la gran area especifica superficial de los minerales puede aumentar
(Donat et al., 2005; Wingenfelder et al., 2005; Oren y Kaya, 2006; Sprynskyy et

al., 2006; Katsou et al., 2010b).
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En contraparte algunos estudios reportan que el tamafo del granulo no
tiene impacto o este impacto es muy pequefio en la capacidad de adsorcion
(Bosso y Enzweiler, 2002; Malandrino et al., 2006).

En los materiales porosos el area superficial interna es por mucho mas
critica que el &rea externa. Por consiguiente, los cambios en la superficie externa
producto de la disminucién del tamafio del granulo pueden tener un efecto
limitante en la capacidad de adsorcion de los minerales. En términos cinéticos,
ha sido reportado que el impacto del tamafio del granulo es mas importante
durante las primeras etapas de la adsorcion; esto puede estar relacionado con el
hecho de que la difusion externa es usualmente critica en las primeras etapas de
la adsorcion (Malamis y Katsou, 2013).

En los procesos de adsorcion en los cuales la difusién de una pelicula es
imperiosa, el tamafio de los granulos parece que tiene mayor influencia en el
proceso de adsorcion, mientras que en los casos en que la difusion intraparticulas
es dominante, la influencia del tamafo del granulo se minimiza (Malamis y
Katsou, 2013).

En un estudio se revelo, que se podria controlar los pasos de la adsorcion
si variAbamos el diametro de las particulas del adsorbente. La velocidad es
proporcional al radio de la particula cuando la difusion de la pelicula es la etapa
de control e inversamente proporcional a la raiz cuadrada del radio de la pelicula,

cuando la etapa de control es la difusion intraparticulas (Malamis y Katsou, 2013).
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Concentracion del Adsorbente

La masa del mineral en la solucion también afecta al proceso de adsorcion,
ya que esta cantidad determina la disponibilidad de sitios activos. Un aumento en
la cantidad de adsorbente resulta en mas sitios que estaran disponibles en el
mismo volumen de solucién. A bajas concentraciones de adsorbentes, habra
grandes cantidades de sorbatos que estaran realmente disponibles para ser
capturados por unos pocos sitios disponibles (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al.,
2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Un incremento en la concentracion del solido aumentara el area superficial
del adsorbente, lo cual a su vez incrementara el nimero de sitios de unién para
el mismo volumen de liquido y con esto la cantidad de metal adsorbido se
incrementara. Pero sin embargo, la cantidad de metal adsorbido por unidad de
masa del mineral disminuira (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al.,
2015; Ghasemi et al., 2016).

A concentraciones muy altas de minerales, la concentracion de metales
disponibles sera insuficiente para cubrir completamente los sitios de intercambio
en el adsorbente, usualmente resultando en una baja toma de metales. Por otro
lado, la interferencia entre los sitios de uniébn por el incremento en la
concentracion del adsorbente pudiera resultar en una toma especifica de metales
baja (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al.,
2016).

Las interacciones entre las particulas minerales empiezan a ser

importantes cuando la masa del adsorbente en la fase liquida es alta y puede
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causar bloqueo fisico de alguno de los sitios de adsorcion, disminuyendo la
eficiencia de la adsorcion. Esas mencionadas interacciones pueden crear
interferencias electrostaticas, tales que las cargas eléctricas superficiales en la
cercania del conglomerado de las particulas disminuya la atraccion entre los
solutos adsorbidos y la superficie de los granulos individuales (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016) .

En paralelo, la interaccién entre las particulas puede causar desorcién de
los iones metalicos, cuando su adsorcion en el mineral es del tipo reversible. A
bajas concentraciones del mineral, los iones metéalicos en la solucion no solo
serian adsorbidos sobre la superficie del sorbente, pero deberian también
desplazarse dentro de su parte interna, por lo que se facilitaria el gradiente de
los iones metalicos. Por lo tanto, aunque el nimero de sitios de adsorcion por
unidad de masa en un adsorbente deberian de permanecer constantes,
independientemente de la masa del adsorbente (Malamis y Katsou, 2013; Kim et
al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

El incremento en la cantidad del adsorbente en el volumen del liquido
dado, reducira el numero de sitios disponibles por unidad de masa del
adsorbente, ya que es probable que disminuya la superficie efectiva. Ademas, el
aumento en la cantidad del mineral afecta el pH de la solucion, el cual usualmente
aumenta cuando se incrementa la cantidad del mineral. Esto puede ser explicado
al incremento de sitios cargados negativamente, los cuales pueden adsorber mas
iones H* influenciando en un aumento en el pH final de la solucion (Malamis y

Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).
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Algunas investigaciones se han llevado a cabo con el fin de determinar el
impacto que pudiera tener la cantidad de adsorbente sobre la remocion de
metales pesados, podemos mencionar las mas importantes: Mellah vy
Chegrouche, (1997); Beyazit et al., (2003); Donat et al., (2005); Kaya y Oren,
(2005); Marzal et al., (2005); Gupta y Bhattacharyya, (2006); Oren y Kaya, (2006);
Purna Chandra Rao et al., (2006); Kocaoba et al., (2007); Oter y Akcay, (2007);
Veli y Alytz, (2007); Argun, (2008); Gupta y Bhattacharyya, (2008); Coruh y
Ergun, (2009); ljagbemi et al., (2009); Mishra y Patel, (2009); Song et al., (2009);
Yang et al., (2009); Alandis et al., (2010); Katsou et al., (2010%); Liu y Zhou,
(2010); Vieira et al., (2010); Sen y Gomez, (2011).

En varias investigaciones se ha mencionado que altas concentraciones de
adsorbente tiene como resultado un aumento en la remocién de metales pesados
(Marzal et al., 2005; Gupta y Bhattacharyya, 2006; Purna Chandra Rao et al.,
2006; Veliy Alylz, 2007; Sen Gupta y Bhattacharyya, 2008; Coruh y Ergun, 2009;
Mishra y Patel, 2009; Yang et al., 2009; Vieira et al., 2010) pero se reduce la
cantidad de metal adsorbida por unidad de masa del adsorbente (Kaya y Oren,
2005; Gupta y Bhattacharyya, 2006; Oren y Kaya, 2006; Sen Gupta y
Bhattacharyya, 2008; Vieira et al., 2010; Sen y Gomez, 2011).

Se pueden mencionar dos razones por el motivo de ese decremento en la
capacidad de adsorcién. Primeramente, se mencionara, su asociacion con sitios
de adsorcion insaturados y en segundo lugar la agregacién de particulas como
resultado de una disminucién en el area superficial total y un aumento en el largo

de la trayectoria de la difusion (Malamis y Katsou, 2013).
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Estas interacciones entre las particulas del mineral, empiezan a tener
importancia cuando la masa del adsorbente es alta y puede obstruir fisicamente
algunos sitios de adsorcion, impidiendo la entrada de iones metalicos a estos
sitios (Malamis y Katsou, 2013).

Kaya y Oren, (2005) encontraron que al aumentar la concentracion del
adsorbente resultaba en una disminucion de la toma del Zinc. Estos
investigadores mencionaron que bajas concentraciones de adsorbentes tenian
como consecuencia una mejora en la adsorcion debido a un incremento en el
area de la interface solido-liquido, como resultado de la dilucién de la suspension

Se estableci6 que para una concentracion de metal inicial dada la
capacidad de adsorcion en equilibrio disminuye a medida que la concentracion
del mineral en la soluciébn aumenta, hasta el punto en que se alcanza un valor

critico en el que todos los iones se han adsorbido por el mineral.

Tipo de Adsorbente

El tipo de adsorbente tiene un efecto muy marcado sobre el proceso de
adsorcion. Existen varios estudios que realizan una comparacion entre diferentes
tipos de minerales ya sean naturales o modificados, para la remocién de Niquel
y Zinc, entre los que podemos mencionar estan Cincotti et al., (2001); Alvarez-
Ayuso et al., (2003); Alvarez-Ayuso y Garcia-Sanchez, (2003); Blais et al., (2003);
Sheta et al., (2003); Bujnov, A., y Lesny,J. (2004); Athanasiadis y Helmreich,
(2005); Hui et al., (2005); Kaya y Oren, (2005); Gupta y Bhattacharyya, (2006);
Malandrino et al., (2006); Oren y Kaya, (2006); Purna Chandra Rao et al., (2006);

Cerjan Stefanovi¢ et al., (2007); Bhattacharyya, (2008); Bhattacharyya y Gupta,
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(2008?); Bhattacharyya y Gupta, (2008b); Bhattacharyya y Sen Gupta, (2009);
Coruh y Ergun, (2009); ljagbemi et al., (2009); Alandis et al., (2010); Katsou et
al., (20102); Mockovciakova et al., (2010); Olu-Owolabi y Unuabonah, (2010);
Katsou et al., (2010b).

En la gran mayoria de los casos el tratamiento quimico y/o térmico
aumenta la capacidad de adsorcion de los minerales, aunque hay que mencionar
gue se han observado comportamientos opuestos (Malamis y Katsou, 2013).

Se reporté que someter a las zeolitas a un pretratamiento con HCI o NaCl
incrementa su capacidad de adsorcion (Coruh y Ergun, 2009).

Se sabe que la clinoptilolita, que es rica en formas con sodio, tiene una
mejora en su capacidad de intercambio, ya que parte de sus uniones débiles de
K* y Ca*? son intercambiadas de la solucion por fuertes Na* (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Acondicionar con soluciones de HCI y NaCl puede remover particulas de
polvo muy finas de la superficie cristalina de la clinoptilolita logrando que la
apertura de los poros y canales sea mas accesible a los iones metalicos(Malamis
y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Se encontr6 que una zeolita sintética NaPl tenia 10 veces mayor
capacidad de adsorcion para Niquel y Zinc que una zeolita natural (Alvarez-
Ayuso et al., 2003).

En otro estudio se lleg6 a la conclusion de que una bentonita calcica tenia
menor capacidad de adsorcién para el Niquel y Zinc que una bentonita sddica

(Alvarez-Ayuso y Garcia-Sanchez, 2003).
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Se lleg6 a la conclusion de que una zeolita 4A producida a partir de cenizas
de combustién de carbén presentaba la misma capacidad de adsorcién para el
Niquel y Zinc que una zeolita comercial 4A (Malamis y Katsou, 2013).

Cuando las zeolitas son expuestas a soluciones concentradas de NacCl las
convierte a un estado monoiénico de la forma sddica mejorando su capacidad de
intercambio i6nico(Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016).

La vermiculita cuando es sometida a un tratamiento con 0.75M de NaOH
aumento su desempefio como adsorbente, mientras si se trata con 0.75 M H2SOg4
su desempefio disminuye (Blais et al., 2003).

La capacidad de adsorcion de los minerales se ve significativamente
afectada con las variaciones de pH que resultan de los tratamientos acidos o
alcalinos (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et
al., 2016).

Se ha demostrado que zeolitas que se someten a un tratamiento con NaCl
y CH3COONa presentan un aumento de entre el 25% al 30% en su capacidad de
adsorcion comparadas con una zeolita sin este tratamiento. La clinoptilolita que
se acondiciona quimicamente con NaCl y CaCl, aumenta su capacidad de
remocién de Zinc (Cerjan Stefanovic¢ et al., 2007).

Al modificar bentonita con iones sulfatos y fosfatos incrementan su

capacidad de adsorcion con respecto al Zinc (Olu-Owolabi y Unuabonah, 2010).
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La clinoptilolita que se somete a un acondicionamiento con NaCl presenta
un aumento del 100% de su capacidad de adsorcion del Zinc comparada con la
clinoptilolita que no se acondiciono (Athanasiadis y Helmreich, 2005).

Cuando la clinoptilolita se modifica sddicamente aumenta su desempefio
de adsorcion del Zinc en comparacion con una zeolita que se modifica (Cincotti
et al., 2001; Cerjan Stefanovi¢ et al., 2007).

Algunos estudios reportan que la modificacion de los minerales tiene
efectos adversos sobre la capacidad de adsorcion de estos (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Esta disminucion de la capacidad de adsorcién se observo en algunos
estudios para la montmorillonita y la bentonita (Gupta y Bhattacharyya, 2006;
Malandrino et al., 2006; Mockovciakova et al., 2010) pero esto no fue observado
para la clinoptilolita.

La afinidad por el Niquel para algunos mineral es vermiculita> bentonita >
zeolita, mientras que para el Zinc la afinidad es bentonita > zeolita > vermiculita
(Malamis y Katsou, 2013).

La capacidad de adsorcion del Zinc en aguas residuales para diferentes
tipos de zeolitas presenta una gran variabilidad, teniendo un rango muy amplio
gue va desde los 5.6 a 44.1 mg g (Malamis y Katsou, 2013).

Se puede concluir que las zeolitas sintéticas presentan mayor efectividad
(>96%) para la remocién del Zn*?, tanto en soluciones sintéticas multimetalicas
como en aguas pluviales, comparadas con las zeolitas naturales (Malamis y

Katsou, 2013).
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El desempefio mayor en las zeolitas sintéticas puede ser explicado por el
mayor contenido de aluminio, su pureza, su intercambiabilidad, forma
monoiodnica, tamafio de granulo mas pequefio y su mayor area interna (Malamis
y Katsou, 2013).

Adsorcién Competitiva

La presencia de otros cationes, diferentes a los que se debera de eliminar
de las aguas residuales, estos tienen una influencia negativa sobre el proceso de
adsorcion (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et
al., 2016).

El desempeiio del adsorbente depende del tipo y concentracion de los
otros cationes que coexisten en la fase liquida y mas importante aun con la
selectividad del adsorbente por los cationes, comparado con su selectividad
hacia los metales pesados que se estan investigando (Malamis y Katsou, 2013;
Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

La presencia de otros cationes en la solucién puede reducir la capacidad
de adsorcion comparandola con la obtenida de cada metal por individual en
sistemas monometalicos, particularmente cuando el mineral es mas selectivo por
los cationes que estan compitiendo. Se estudié la adsorcion de Niquel y Zinc por
un mismo mineral y la remocion fue significativamente superior cuando no se
tenian otros cationes (Katsou et al., 2010b; Katsou et al., 2010a).

Sin embargo, en ciertos casos la adsorcion de todos los metales
permanecieron relativamente constantes aun en el caso de que hubiera otros

cationes en la solucién (Malamis y Katsou, 2013).
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La reduccion del desempefio de los adsorbentes depende de su
selectividad y afinidad por el respectivo i6n en comparacién con los iones que
compite, asi como de las propiedades y la concentracion de cada ion (Malamis 'y
Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Los pardmetros que impactan el desempefio de un adsorbente estan
relacionados con las caracteristicas del adsorbente, las propiedades de los iones
metdlicos y las caracteristicas de la fase liquida (Malamis y Katsou, 2013; Kim et
al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Los iones metalicos que tienen radios hidrodinamicos (Radio de Stokes o
Radio de Stokes-Einstein) pequefios tiene mas facil acceso a la superficie del
mineral y pueden difundirse mas facilmente dentro de los poros, pero por otro
lado, la presencia de iones que tienen un radio hidrodinamico grande, conllevan
a una saturacion mas rapida de los sitios de adsorcion (Malamis y Katsou, 2013).

Ademas, la electronegatividad y el potencial idnico presentan un indicador
del poder de adherencia de los iones metélicos sobre el solido. Los metales que
presentan una alta electronegatividad presentan una gran adherencia sobre los
adsorbentes. Al mismo tiempo, los metales que tienen un alto potencial i6nico
son fuertemente encadenados por los sitios de adsorcion (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

No obstante, su interaccidn con ciertos grupos funcionales del adsorbente
pueden presentar uniones mas débiles que con otros metales que tienen mas
bajo potencial i6nico (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;

Ghasemi et al., 2016).
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Muchos metales presentan una gran afinidad por ciertos minerales pero
esto no impide que se conviertan en iones en competencia (Malamis y Katsou,
2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

La presencia de metales compitiendo, impacta en un nivel mucho mayor,
en el caso de que los metales se estén inmovilizando por los sitios activos de
adsorcion con uniones débiles. Por ejemplo, la selectividad de una zeolita tipo
4A, la toma de metales de una solucién multimetélica, el orden de afinidad es Cu
> Cr*3> Zn > Co > Ni. El incremento en la concentracion de los iones metalicos
en la solucion trae como consecuencia, una reduccion significativa en la
adsorcion del Zn, Co y Ni. La baja selectividad de las zeolitas por esos metales
comparados con el Cu y Cr*? tiene la consecuencia de la reduccién en la
capacidad de adsorcion (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016).

El orden de selectividad antes mencionado no es imputado a la energia de
hidratacion de los iones, tampoco a la energia libre de hidratacion (Malamis y
Katsou, 2013).

Los iones metélicos tienen una alta energia libre de hidrataciéon debido a
gue prefieren el liquido mucho mas que a la fase sdlida. Los investigadores
atribuyen la alta remocién de Cu y Cr*® a la facilidad con que estos iones
metalicos precipitan en forma de hidroxidos en la superficie de los minerales y en
los poros (Esposito et al., 2002).

La alta selectividad de la clinoptilolita por el Plomo contribuye de manera

significativa a la reduccion de la adsorcién del Cobre, niquel y Zinc cuando estos
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metales coexisten(Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016).

La selectividad de los metales por la toma de diferentes metales en un
ambiente multimetélico, es el que a continuacion se muestra: Pb > Zn > Cu > Ni,
el cual es el mismo que se observa para soluciones monometalicas. Se ha podido
observar una disminucién considerable en la adsorcién del Ni en la clinoptilolita
en una solucion multimetalica, conteniendo Pb, Cu, Cd y Ni, en comparacion con
una solucion monometalica, esto probablemente es causado por la afinidad del
sorbente por los otros metales en la solucion. Los otros metales en la solucion,
afectaron solo ligeramente como iones de competencia (Malamis y Katsou,
2013).

El orden de selectividad de la clinoptilolita en presencia de otros metales
es la que a continuacion se menciona: Pb > Cu > Cd > Ni. La temperatura tiene
una influencia insignificante en el desarrollo de la adsorcion competitiva (Malamis
y Katsou, 2013).

La concentracion inicial de los cationes en competencia presenta una
influencia en la adsorcion de metales pesados en minerales. Cuando la
concentracion inicial de un metal es alta, usualmente se registra una adsorcion
alta para este, ya que tiene la ventaja competitiva comparado con los otros
metales que se encuentran coexistiendo en la solucion(Malamis y Katsou, 2013;
Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Se atribuye el orden de selectividad de una zeolita (Ni > Cr*3 > Cu > Fe >

Zn) por la toma de diferentes metales, en gran medida a la concentracion inicial
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en la fase liquida. Sin embargo, la concentracion inicial del metal es solo uno de
los multiples factores que pueden tener impacto sobre la adsorcibn competitiva.
Otras propiedades como el tamafio idnico, valencia, energia de hidratacion,
potencial ibnico, son parametros que pueden determinar el orden de selectividad
de los minerales por los metales. Las zeolitas que tiene una tasa alta de Si/Al
tiene preferencia hacia los cationes metalicos monovalentes que tienen una
densidad de carga baja (Malamis y Katsou, 2013).

Entre los cationes metélicos divalentes, la selectividad de los minerales
depende de la energia de hidratacion, los minerales son mas selectivos hacia los
cationes que tienen baja energia de hidratacion (Malamis y Katsou, 2013).

Los minerales tienen alta selectividad por los metales que tienen valencias
grandes (interaccion electrostatica), este hecho puede explicar la mayor
adsorcion del Cr*3 comparado con el Cu*2. Cuando dos metales tengan la misma
valencia, la selectividad usualmente aumentara con la reduccion del radio idnico
de hidratacion (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi
et al., 2016).

Los metales que tienen un radio iénico grande y una densidad de carga
pequefa presentan caracteristicas de adsorcion desfavorables. Al mismo tiempo
esos metales son influenciados en mayor medida por la protonacién de los grupos
de la superficie del adsorbente a valores de pH bajos y en consecuencia su toma
por el mineral empieza a dificultarse. La selectividad de la clinoptilolita para una

solucion multimetalica es la que a continuacién se muestra: Pb > Cu > Cd > Zn >
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Cr > Co > Ni, mientras que para la chabasita es la siguiente: Pb > Cd > Zn > Co
> Cu > Ni > Cr (Malamis y Katsou, 2013).

La presencia de metales alcalinos y alcalinotérreos en la solucién puede
influenciar el proceso de adsorcion; un incremento en los metales alcalinotérreos
usualmente limita el proceso de adsorcion. La presencia de Na* en la solucion
tiene un impacto pequefio sobre la adsorcion de Cr*3 y Cu*2 méas sin embargo la
presencia de NH4* y K* tienen mayor impacto. Esto se puede atribuir a la baja
selectividad hacia el Sodio. Este es caracterizado por un radio de hidratacién
grande y a la formacion de complejos de esfera externa con el mineral(Malamis
y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

La adsorcion del Ni y Cd por las zeolitas y bentonitas disminuye
significativamente con la presencia de Mg*?, Ca*?y Fe*3. La influencia de cationes
en competicion es muy grande para las zeolitas comparado con las bentonitas,
mientras que la presencia de Mg repercute en una gran reduccion de la toma de
Zny Cd por minerales en comparacion con el Ca 'y Fe (Malamis y Katsou, 2013;
Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

De acuerdo con el modelo de Eisenmann—Sherry, la selectividad de las
zeolitas por varios cationes es funcion de la energia libre de hidratacion y las
interacciones electrostaticas entre los iones libres y los que estan localizados en
la estructura de la zeolita (Malamis y Katsou, 2013).

La preferencia de un mineral por un idbn metélico esta en contraposicion
con otro i6n y depende de la energia electrostéatica de la interaccién i6nica con la

enrejado anidnico que prevalece sobre su diferencia en la energia libre de
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hidratacion. En zeolitas que presentan una baja tasa de Si/Al, las cuales se
caracterizan por una alta carga en su red y en consecuencia una alta capacidad
de adsorcion, su selectividad se reduce con el aumento de su radio i6nico. Los
cationes que tienen una densidad de carga mayor seran preferidos en el
intercambio que a los cationes monovalentes (Malamis y Katsou, 2013; Kim et
al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Cuando cationes monovalentes son intercambiados por otros divalentes,
las zeolitas que tengan una tasa baja de Si/Al usualmente preferirdn a los
cationes divalentes. En la malla de la clinoptilolita se forman campos anionicos,
los cuales mejoran su selectividad por: iones con baja densidad de carga tales
como NH4*y Cs* cuando cationes monovalentes son intercambiados y por iones
con baja energia de hidratacion tales como el Pb*?, cuando cationes divalentes
son intercambiados por otros monovalentes (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al.,
2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

El orden de selectividad para iones metalicos por la clinoptilolita con una
tasa de 4.2 para Si/Al es la siguiente: Cs* > NH4* > Pb*2 > Na* > Sr*?2 > Cd*? >
Zn*?2 =Cu*? (Caputo y Pepe, 2007).

Este orden de selectividad confirma la alta afinidad de la clinoptilolita por
cationes monovalentes con baja densidad de carga. Sin embargo, la alta
selectividad por el Pb*? es debido a su baja energia de hidrataciéon. En otro
estudio se obtuvieron resultados similares para el orden de selectividad para la

clinoptilolita, es orden fue: NH4* > Pb*2 > Na* > Cd*? > Cu*? =Zn*?. La selectividad
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de la clinoptilolita esta determinada principalmente por la energia libre de
hidratacion de los cationes (Malamis y Katsou, 2013).

Otro orden de selectividad para las zeolitas naturales fue encontrado y es
el siguiente: Ba*? > Pb*2 > Cd*? > Zn*2 > Cu*?. Una secuencia de selectividad
para la clinoptilolita sddica es la siguiente: Pb*?> > NH4* > Cu*?, Cd*? > Zn*?, Co*?
> Ni*?2 > Hg*?. Resultados similares fueron obtenidos en otra investigaciéon de
remocion de metales pesados por clinoptilolita en una solucion multimetalica, el
orden de selectividad fue: Pb > Cu > Cd > Zn > Cr > Co > Ni (Malamis y Katsou,
2013).

Se resumié el orden de selectividad de clinoptilolita, de diferentes
origenes, de la adsorcion competitiva de metales pesados y se confirmo la alta
selectividad de este mineral por el Plomo (Wang y Peng, 2010).

De la discusion anterior se puede concluir que la energia de hidratacion,
la densidad de carga (proporcion de carga/radio i6nico) y la dimension de los
iones hidratados proveen un indicador de la preferencia de los minerales, por los
diferentes metales durante el proceso de adsorcion competitivo. Sin embargo, la
selectividad de un mineral también depende de otros parametros tales como la
geometria y/o la orientacion del i6n. Por ejemplo: la clinoptilolita es muy selectiva
por el ibn amonio, dada su alta energia de hidratacion (-1329 Kcal/mol). Esto
ocurre porque NH4" puede facilmente introducirse a través de los canales de la
clinoptilolita por su apropiada transformacién y orientacion (Malamis y Katsou,

2013).
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Wingenfelder et al., (2005) atribuyerdn la alta dificultad para la adsorcién
del Cd y Zn por las zeolitas y el bajo impedimento de la adsorcion del Pb que
ocurre cuando se registra un aumento en la concentracion de Ca*? en la solucion,
lo anterior debido por la baja tasa de Si/Al y la baja densidad de carga de las
zeolitas. El plomo es caracterizado por baja energia de hidratacién y como
resultado de eso, una alta adsorcion de este por las zeolitas. Al mismo tiempo su
presencia en la solucion reduce la adsorcion del Cd y Zn, mientras la presencia
de otros cationes, por ejemplo, Ca*? presenta un impacto menor en la adsorcion
del Plomo.

Panayotova y Velikov, (2003) realizaron una comparacion de la remocion
del Ni y Zn por una zeolita natural de Bulgaria en soluciones mono y
multimetalicas (Ni, Zn, Pb, Cu, Cd) y concluyeron que se observaba una
disminucion considerable de la toma de los metales en la solucion multimetalica.

Sin embargo, Panayotova y Velikov, (2003) reportan que la presencia de
Ca™ en las soluciones mono y multimetalicas disminuyeron la adsorcién de
metales por la zeolita en el siguiente orden: Zn=Cd > Ni > Cu; la presencia de
Mg*? en la solucion multimetalica no presento un impacto significativo en la
remocion de los metales. La disponibilidad de Mg*? en la solucién monometalica
condujo a una disminucion considerable de la adsorcion del Niy Zn por la zeolita.
En el estudio antes mencionado la presencia de Mg*? en las aguas residuales
represento una pequefia disminucion en la remocion del Ni y Zn por una zeolita
acondicionada con NaCl en una solucién multimetélica que contenia Pb, Cd, Cu,

Zny Ni.
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Mientras que una disminucion considerable en la adsorcion de ambos
metales por la zeolita acondicionada se observd, dado por la presencia de Ca*?,
gue se caracteriza por una energia de hidratacién baja comparada con los otros
dos metales pesados (Panayotova y Velikov, 2003).

En muchos estudios documentados muestran que la adsorcion del Niy Zn
por minerales disminuye en presencia de otros cationes (Malamis y Katsou, 2013;
Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).

Por otro lado, algunos investigadores mencionan que la presencia de
metales alcalinos y alcalinotérreos no presentan un impacto significativo en la
adsorcion de los metales (Malamis y Katsou, 2013).

En algunos trabajos, se ha encontrado que aunque la capacidad de
adsorcion individual de los minerales por cada metal disminuye en una solucién
multimetalica comparada con la adsorcion en una solucion monometélica, la
remocion total de metales por el mineral es alta (Malamis y Katsou, 2013; Kim et

al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).
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RESUMEN

La contaminacion del agua por metales pesados es uno de los problemas
ambientales mas acuciantes de las Ultimas décadas. Las aguas residuales de
muchos procesos industriales contienen altas concentraciones de metales y
tienen un pH muy acido. Por lo tanto, las tecnologias para eliminar metales
pesados de las soluciones acuosas son costosas 0 sufren deterioro cuando
entran en contacto con sustancias con pH acido. Las zeolitas naturales han
demostrado ser un adsorbente de metales pesados de bajo costo. Este estudio
tuvo como objetivo determinar los parametros basicos para la eliminacion
eficiente de cobre por aluminosilicatos. Se acondicioné una zeolita con H2SO4
concentrado para desarrollar mas los experimentos para probar 12 isotermas de
equilibrio (Freundlich, Redlich-Paterson, Sips, Halsey, Dubinin-Radushkevich,
Flory-Huggins, Langmuir, Temkin, Elovich, Fowler-Guggenheim, Henry y Kiselev)
y pHpzc. La maxima eliminacién se obtuvo con valores de pH neutro; EI modelo
Freundlich tuvo el mejor rendimiento. La eficiencia de eliminacion aumenté a
medida que aumento la concentracion inicial de la solucion. El valor de pH en el

punto de carga cero fue de 2.9.
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ABSTRACT

Heavy metal water pollution is one of the most pressing environmental
problems of the last decades. Wastewater from many industrial processes contain
high concentrations of metals and have very acid pH. Thus, technologies to
remove heavy metals from aqueous solutions are costly or suffer deterioration
when in contact with substances with acid pH. Natural zeolites have demonstrated
to be a low-cost heavy metal adsorbent. This study aimed to determine basic
parameters for efficient copper removal by aluminosilicates. A Zeolite was
conditioned with concentrated H.SO4 to further develop the experiments to test
12 equilibrium isotherms (Freundlich, Redlich-Paterson, Sips, Halsey, Dubinin-
Radushkevich, Flory-Huggins, Langmuir, Temkin, Elovich, Fowler-Guggenheim,
Henry's and Kiselev) and pHpzc. Maximum removal was obtained with neutral pH
values; the Freundlich model had the best performance. The removal efficiency
increased as the initial concentration of the solution increased. The pH value at

the point of zero charge was 2.9.
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INTRODUCCION

El término metal pesado se usa para describir un grupo de elementos que
tienen una densidad atomica mayor de 6 gcm=. Estos son los principales
contaminantes de los depdsitos de agua, debido a su toxicidad, no
biodegradacion y su persistencia en el medio ambiente (Meng et al., 2017; Xiyili
et al., 2017). Los metales pesados pueden causar serios problemas ambientales
y de salud; por lo tanto, cualquier esfuerzo por eliminar metales pesados de las
fuentes de agua es crucial (Choi et al., 2016; Wu y Wang, 2016). El cobre es un
metal ampliamente utilizado en diversas industrias, como el plateado, la mineria
y la fundicion, la fabricacion de bronce, las industrias de electrodeposicion, la
refinacion de petréleo y la fabricacién de agroquimicos, que producen cantidades
masivas de aguas residuales y lodos que contienen iones de Cu(ll) en diversas
concentraciones que tener efectos negativos en el medio ambiente acuatico y la
salud humana. El nivel maximo diario permitido para el desecho de cobre en un
cuerpo de agua de acuerdo con las regulaciones mexicanas es de 6 mg L' (NOM-
001-SEMARNAT-1996); en los EE. UU., el nivel maximo diario es 4.14 mg L™’
(Cdédigo Electronico de Regulaciones Federales (e-CFR), Titulo 40. Proteccion
del Medio Ambiente, Capitulo I. Agencia de Proteccion Ambiental, Subcapitulo N.
Directrices y Estandares para Efluentes, Parte 437) Categoria de fuente de punto
de tratamiento centralizado de residuos, Subparte A, Tratamiento y recuperacion
de metales, Seccion 437.11 Limitaciones de efluentes que se pueden obtener
mediante la aplicacion de la mejor tecnologia de control practicable actualmente

disponible (BPT). El cobre también se puede encontrar como contaminante en
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los alimentos, especialmente en mariscos, higado de res, hongos y nueces. La
toxicidad del cobre en humanos ha sido revisada a fondo por algunos
investigadores. La intoxicacién aguda por cobre por ingestion puede mostrar
efectos sistémicos como hemdlisis y daino hepatico y renal; irritacion del tracto
respiratorio superior, trastornos gastrointestinales con vémitos y diarrea, a su vez,
ha habido informes de dermatitis debido al contacto directo con cobre. Por lo
tanto, es necesario tratar las aguas residuales que contienen cobre antes de
descargarlas en las corrientes (Demiral y Gungor, 2016). Las tecnologias de
tratamiento tradicionales para la eliminacion de metales pesados incluyen una
combinacién de métodos quimicos, fisicos y bioldgicos, pero estos requieren una
gran inversion y, en consecuencia, costos de mantenimiento elevados (Zhou et
al., 2015; Choi et al., 2016; Meng et al., 2017). Una alternativa prometedora,
especialmente en las economias emergentes, es el uso de bioadsorbentes y
zeolitas naturales, ya que presentan un bajo costo en comparacion con los
adsorbentes sintéticos. Las zeolitas son minerales altamente porosos de
aluminosilicatos que se forman a partir de una estructura tridimensional de
cristales tetraédricos de alumina (AlOs4) y silice (SiO4). El ion de aluminio es
pequefo y ocupa la posicion en el centro del tetraedro de cuatro atomos de
oxigeno, su reemplazo isomorfo de Si** y AI** produce una carga negativa en la
red y forma una estructura abierta con canales largos a través de los cuales se
pueden acomodar agua y otras moléculas, exhibiendo considerable libertad de
movimiento, permitiendo el intercambio iénico y la hidratacion reversible (Choi et

al., 2016; Zanin et al., 2017) . La sustitucion de Si** por AI** define la carga
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negativa del marco de zeolita, que se compensa con cationes de metales
alcalinos y alcalinotérreos. Las zeolitas se comportan como intercambiadores de
cationes porque tienen carga negativa en la superficie (Wang y Peng, 2010b;
Margeta et al., 2013). El lavado acido de la zeolita natural puede eliminar las
impurezas que obstruyen los poros, mejorando la posibilidad de que los
contaminantes estén en contacto con los poros de la zeolita (Wang y Peng,
2010c). Un tratamiento acido a una zeolita, suministra H*, causa una ruptura
parcial de los enlaces Al-O-Al y Al-O-Si a través de la desaluminizacién, como lo
indican las relaciones mas bajas de Si / Al, con esto se sugiere que los enlaces
desaluminizados Al-O- y Si-O- son sitios potenciales de intercambio ionico (Paul
et al., 2017). Las zeolitas pueden modificarse mediante tratamientos, como los
ataques quimicos. Un tratamiento acido puede mejorar su capacidad de
adsorcidén y expandir su sistema de poros. El ataque acido desaluminiza la
estructura porque ataca y debilita los enlaces Al-O, causando defectos y espacios
en el esqueleto. Estos tratamientos aumentan el tamafo y la cantidad de poros
de la zeolita, aumentando el area de superficie y la capacidad de adsorcion. El
tratamiento con acido puede usarse como un método simple y econdmico para
aumentar la capacidad de adsorcion de las zeolitas naturales Wang et al., 2012).
Los drenajes producidos por la mineria suelen tener un pH muy acido, que puede
tener un efecto sobre la estructura cristalina de las zeolitas; por lo tanto, es
importante conocer el grado de afectacion de la capacidad de adsorcion de una
zeolita (Clinoptilolita) una vez que se ha puesto en contacto con una solucién con

valores de pH acido extremo. El pH de la solucién afecta tanto a la quimica
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acuosa como los sitios de union a la superficie del adsorbente (Demiral y Gungor,
2016). El objetivo de este estudio fue determinar el disefio basico parametros de
un proceso de tratamiento para la eliminacion de cobre y el grado de afectacion

de la capacidad de adsorcién después del acondicionamiento acido.
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MATERIALES Y METODOS

Reactivos

Todos los reactivos utilizados para la preparacion de las soluciones
estandar se elaboraron con productos de grado reactivo. La solucion estandar de
Cu(ll) se preparé con sulfato de cobre Pentahidratado (CuSOg - 5H20).
Preparacién del Material Adsorbente

Para este estudio se utilizd un material zeolitico extraido de un depésito
ubicado en las cercanias de la ciudad de Aldama, Chihuahua, México (28 ° 48
'36 "N, 105 ° 54' 3.0" W). Las muestras fueron trituradas y pasadas a través de
un tamiz metalico. Para el estudio se utilizé el material que atravesé una malla
No. 10 (tamiz STD de EE. UU.) Con una abertura de 2 mm. Las muestras se
acondicionaron por inmersion en acido sulfurico concentrado (H2SO4) durante 24
horas, después del acondicionamiento se decantaron, se lavaron con agua
destilada y se secaron en un horno.
Caracterizacion del Material Adsorbente

El material fue caracterizado utilizando un espectrofotometro de rayos X
(X'Pert PRO MPDX'Celerator), encontrando una presencia abundante de
clinoptilolita, tosudita, calcita y cuarzo, como también otros elementos en
concentraciones muy bajas como cristobalita, sandita y anortita sédica (Lopez-

Aguilar et al., 2016).

65



Metodologia

Todo el material de laboratorio se lavo previamente con HNO3 al 5%, luego
se enjuagd con agua destilada y se seco en el horno a 106 ° C. Las pruebas por
lotes se llevaron a cabo en un matraz Erlenmeyer de 150 ml y se mezclaron en
un agitador oscilatorio. Los experimentos de adsorcién se llevaron a cabo por
triplicado a una velocidad de agitacidén constante. Se agregaron 3 g de zeolita con
una variacion no mayor de +/- 0.005 g a 100 ml de la solucién de concentracion
conocida. Los valores de pH se ajustaron con HNO3 y NaOH 0.1 N segun el caso
y con la cantidad necesaria hasta que se ajust6 el valor de pH deseado. Una vez
finalizada la prueba, las muestras se separaron en papel de filtro Whatman
numero 1. La concentracion de metales residuales se midié mediante ICP-OES
Perkin Elmer OPTIMA 8300. El porcentaje de eliminacién se calculé con la

siguiente expresion:

% Remociéon = Ci_icf * 100 (1)
_ci—cf
— Sy )

Dénde: Ciy Cr es la concentracion inicial y final respectivamente (mgL™"),

m es la masa de zeolita (g) y V es el volumen de la solucion (L).

Estudios de Sorcidon

Efecto del pH de la solucion. Un experimento de 7 niveles con 3
repeticion se le realizé una prueba de ANOVA de una via. Los valores de pH
utilizados fueron 2, 3, 4, 5, 6, 7 y 8. A 100 mL de una solucion de 50 mg L-1 Cu(ll)

de concentracion, se le agregaron 6 g del material adsorbente y se agitaron por

66



24 horas para estar seguro de que se alcanzé el equilibrio.

Maxima capacidad de sorcion. A una masa constante de 3 g de zeolita
fue usada con un volumen de 100 mL de una solucibn que contenia una
concentracion especifica. El valor de pH se ajusto al rango 6ptimo obtenido en el
diagrama de concentracion de especies de cobre en solucidén acuosa, el rango
fue de 4.0-4.5. Se realizé una prueba experimental de una via, de 5 niveles y 3
repeticiones para observar la reproducibilidad de los resultados; se utilizo el valor
promedio obtenido en este procedimiento. Las concentraciones utilizadas para
cada metal fueron 50, 100, 150, 200 y 250 mgL-'. El tiempo de agitacion fue de

24 horas. El pH se ajusto al rango de 4.0-4.5.

Determinacion de pHy.c. El valor de pH al que la carga superficial neta
era cero se conoce como pHpzc. A pH <pHyzc, la superficie de zeolita tiene una
carga neta positiva, mientras que a pH> pHyc la superficie tiene una carga neta
negativa (Al-Degs et al., 2008a; Chutia et al., 2009; Fiol y Villaescusa, 2009;
Mohammadian et al., 2018). El conocimiento del punto de carga cero de los
materiales estudiados proporciona informacion sobre la posible atracciéon y
repulsion entre el sorbente y el sorbato. (Fiol y Villaescusa, 2009). Para la
determinacién del pH en el punto de carga cero (pHpzc) se utilizé el método de
lote de equilibrio, también conocido como método convencional. (Kalhori et al.,
2017; Zavareh et al., 2018). Una serie de soluciones de NaCl 0.1M se le ajusto
su valor de pH en un rango entre 2 y 11 mediante la adicién de HNO3 diluido o
NaOH. El valor exacto de cada una de las soluciones se llama pH inicial (pHi).

Se pes6 una muestra de la zeolita (0.2 g) y se anadié a un volumen de 100 ml de
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las soluciones mencionadas anteriormente. Las suspensiones se agitaron
durante 48 horas a temperatura ambiente para asegurar su equilibrio completo.
Una vez que termind la agitacién, las muestras se filtraron para separar el
adsorbente y la fase liquida; Se cuantifico el valor de pH final (pHf). El pHpzc es
el punto donde la curva de pHf versus pHi se cruza con la linea de trazado pHi =
pHf (Al-Degs et al., 2008b; Sun et al., 2013; Mourid et al., 2017; Tabassi et al.,

2017).

Evaluacion de la Adecuacion de Ecuaciones Isotérmicas Contra Datos
Experimentales

Promedio del error relativo (%PER). Para evaluar la idoneidad de las
ecuaciones isotérmicas frente a los datos obtenidos experimentalmente, se utilizd

el promedio de error relativo (% PER), utilizando la siguiente ecuacion:

100 «p Qi,cal—qiexp
i=1

%PER = (3)

n Qiexp

Donde: n es el numero de datos, Qica son los valores en equilibrio
calculados con la expresion matematica (mg g™') y giexpson los valores obtenidos
experimentalmente (mg g') (Rangabhashiyam et al., 2014; Demiral y Glingor,
2016; Rajabi et al., 2016). Un promedio del error relativo menor o igual al 5% fue

considerado como adecuado.

Chi-cuadrada (x2). Para identificar el modelo de isoterma mejor ajustado,
examinamos los valores lineales de Chi-cuadrado (x2) junto con las regresiones

lineales (R?). La prueba estadistica de Chi-cuadrado es basicamente la suma de

los errores al cuadrado de las diferencias entre los datos experimentales y los
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datos obtenidos mediante calculos utilizando los modelos. Cada diferencia
cuadrada se divide por los datos correspondientes obtenidos mediante calculos
utilizando los modelos. Si los valores obtenidos usando un modelo son similares
a los valores experimentales, el valor de x2 sera muy pequefo y cercano a cero.
Los valores altos de %2 implican un alto sesgo entre el experimento y el modelo.
Por lo tanto, el analisis del conjunto de datos de la prueba de Chi-cuadrado
posiblemente confirma la isoterma que mejor se ajusta al sistema de sorcién. La
expresion matematica de la prueba de Chi-cuadrado se explica a continuacion

(Tran et al., 2016).

2 _ ym (abexp—gicah* .
X =1 qi,cal ( )

Si el valor ¢2 < 0.05 entre los datos experimentales y los datos obtenidos
mediante calculos usando los modelos, entonces tienen una asociacion

estadisticamente significativa.
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RESULTADOS Y DISCUSION

Efecto del pHy el pHpzc

El valor de pH al cual la carga superficial neta es cero, se conoce como
pHpzc. Cuando pH <pHpzc, la superficie de zeolita tiene una carga neta positiva,
y cuando pH> pHpzc la superficie tiene una carga neta negativa (Al-Degs et al.,
2008b; Chutia et al., 2009; Fiol y Villaescusa, 2009; Mohammadian et al., 2018).
El pHpzc es el punto donde la curva pHfinal vs pHinicial se cruza con la linea
pHinicial = pHfinal (Al-Degs et al., 2008b). El conocimiento del punto de carga
cero de los materiales estudiados proporciona informacion sobre la posible

atraccion y repulsion entre el sorbente y el sorbato. (Fiol y Villaescusa, 2009).

El punto de carga cero es el pH en el que la superficie del adsorbente es
globalmente neutral, es decir, contiene tantas funciones de superficie cargadas
positivamente como cargadas negativamente. Por debajo de este valor, la
superficie estd cargada positivamente; por encima de este valor, tiene carga
negativa. Normalmente, siempre es mas facil adsorber un cation en una
superficie cargada negativamente y un anidbn en una superficie cargada
positivamente. Sin embargo, otras interacciones pueden ser mas fuertes que las
fuerzas puramente electrostaticas, o que hace que el efecto de la carga
superficial no sea tan importante. Ademas, un catién a menudo se compleja con
ligandos, algunos de ellos posiblemente cargados negativamente. Por lo tanto,
en tal caso, el cation es de hecho un complejo negativo, que puede adsorberse
muy bien en una superficie cargada positivamente. La quimica de la superficie de

cualquier material esta determinada por el caracter acido o basico de su
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superficie. Sabe que acido significa una carga superficial positiva y basico
significa carga superficial negativa. Por lo tanto, es muy importante conocer la
carga superficial del material en los medios acuosos, especialmente en estudios
de adsorcion porque se puede producir un material de area superficial alta, pero
si la carga superficial del material es opuesta a la adsorcion debido al hecho de
ser la misma carga que el adsorbato, entonces las condiciones de pH deben
modificarse y deben encontrarse las condiciones de pH que muestren la mejor
adsorcién. También debe encontrarse el pH al cual la carga superficial del
material es cero en los medios acuosos, o0 en otras palabras, el pHpzc (punto de
pH de carga cero) del material adsorbente. Para determinar el pHpzc o el pH
donde la carga superficial del material adsorbente es cero, se utilizé el método
de deriva del pH, que representa el pH final (eje y) frente al pH inicial (eje x). El
pH es un factor importante para el proceso de sorcion (Ben-Ali et al., 2017; Zanin
et al., 2017). Para determinar el rango de valores donde se favorecié la sorcion
de cobre, se realizaron pruebas en lotes manteniendo constante la temperatura,
la agitacion, el tiempo de contacto, la concentracion de metal y la dosis de
adsorbente. La gréafica 1 muestra la eficiencia de eliminacion (%) y la cantidad de
Cu(ll) sorbido por gramo de zeolita versus pH. El valor de pH que alcanzé la
mayor remocién de cobre fue 7, pero es importante enfatizar que los valores de
remocion obtenidos con los valores de pH 6, 7 y 8 no presentan diferencias
significativas desde el punto de vista estadistico con un valor significativo del 5%.

Segun un diagrama de especies de cobre dependientes del pH, se observa que
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Grafica 1. Eficiencia de remocion (%) y cantidad de Cu(ll) sorbido por gramo

de zeolita versus pHo.
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el cobre a un valor de pH =5.5 comienza a precipitar, por lo que la eliminacion del
cobre se realiza por la precipitacion de la misma; es necesario tener cuidado de
que su precipitacion no se cuantifique como una eliminacion por adsorcién.
Cuando el rango de pH estaba entre 2-5, la capacidad de eliminacion se mantuvo
muy baja y hubo aumentos muy leves en la eliminacién, pero se observd un
aumento brusco cuando el valor de pH aument6 a 6. La capacidad de eliminacién
baja a valores bajos de pH puede ser debido a una competencia entre iones de
hidrogeno e iones metalicos por los mismos sitios de sorcion (Demirbas, 2009;

Ben-Ali et al., 2017).

Cuando se alcanzaron los valores de pH alcalino, la capacidad de sorcién
disminuy6 con respecto a los valores obtenidos en la neutro, permaneciendo
practicamente constante con el aumento del pH, este comportamiento concuerda
con los hallazgos de Abdel Salam et. al. (2011), ya que en su estudio la capacidad
de sorcion se mantuvo constante, aunque el valor del pH aumentd. En estudios
previos (Hossain et al., 2012; Ltaief et al., 2015) descubrieron que la eliminacién
de este metal alcanz6 su maxima sorcion en valores neutros y disminuyo con el
aumento de los valores de pH, lo cual es contrario a lo que se hizo en este
estudio. Ksakas et. al. (2018) encontraron que el pH al que se logré la maxima
sorcion se colocd en 6 unidades. Hesnawi et. al. (2017) concluyeron que la
eficiencia de eliminacion para el cobre aumentd fuertemente del 7% al 99% en
un rango de pH de 2.0 a 7.0, y luego no se observo mas eliminacién a un pH
superior a 7.0, nuestros resultados observaron que la eliminacion fue

directamente proporcional al aumento en el valor del pH, permaneciendo
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inalterado al aumentar el pH. Kocaoba et. al. (2007) encontraron que, a un valor
de pH de 6, la eliminacion de cobre fue del 88,9% y en este estudio para ese
mismo valor de pH la eliminacién fue del 95.89%. Zanin et. al. (2017), realizaron
un ensayo para eliminar el cobre de un efluente de la industria de la impresion
grafica por medio de zeolitas, eliminando el 96% a un pH de 4.0, en el presente
estudio a ese valor de pH solo se eliminé el 33.18%, pero a un valor de 7, se
eliminé el 96.88%; Las variaciones se atribuyeron a la diferencia de la matriz
liquida de la que se adsorbe el metal en cuestion. Wang et. al. (2008) encontraron
que la capacidad maxima de sorcion se alcanzé a un valor de pH de 7,
coincidiendo con los hallazgos de este estudio. La grafica 2 muestra la
determinacién de pHpzc. De esta figura se obtuvo el valor de pHpzc = 2.9. En un
estudio previo, el valor de pHpzc en una zeolita se determiné después de que se
realizé un tratamiento acido y el valor disminuyé de 7.9 sin tratamiento a 2.7 con
tratamiento (Valdés et al., 2010). La carga eléctrica de la superficie natural de la
zeolita depende de la carga negativa permanente de su estructura de
aluminosilicato, debido a la sustitucion isomérfica de aluminio (Al* 3) por silicio
(Si**) y el pH de la solucion, que influye en la protonacion / desprotonacion de los
grupos funcionales superficiales. La modificacién de los grupos funcionales de la
superficie mediante el pretratamiento quimico del mineral en bruto puede cambiar

el valor de pHpzc (Mitrogiannis et al., 2017).
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Grafica 2. Determinacion del pH del punto de carga cero de una zeolita activada
acidamente.
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Cantidad de Cu(ll) Sorbido y Eficiencia de Eliminacion (%) en la Zeolita a
Diferentes Concentraciones Iniciales

La cantidad de cobre eliminada por unidad de masa de adsorbente
aumenta a medida que aumenta la concentracién inicial, esto dado que la
cantidad eliminada se da en funcion de las concentraciones iniciales y finales; Si
el aumento de estas cantidades, pero manteniendo constante la cantidad de
adsorbente, se refleja en un aumento en la cantidad de ion metalico sorbido por
unidad de masa del adsorbente, sin embargo, el porcentaje de eliminacion
disminuye esto porque no hay mas sitios de intercambio de superficie del
adsorbente, este comportamiento fue similar al presentado por Abdel Salam et.
al. 2011. La grafica 3 muestra la cantidad de cobre sorbido y la eficiencia de
eliminacion de la zeolita a diferentes concentraciones iniciales del mismo metal.
Isotermas de Sorcion

Los datos de equilibrio, que generalmente se conocen como isotermas de
sorcion, son el requisito principal para la comprension de los mecanismos de
sorcion. Las isotermas de sorcidn son importantes para describir como las
moléculas o iones de adsorbato interacttan con los sitios de adsorcion
superficiales. Por lo tanto, la correlacidon de los datos en equilibrio usando una
ecuacion tedrica o empirica es esencial para la interpretacion y prediccion de la
adsorcion (Demiral y Guingor, 2016). Las isotermas de adsorcidon se expresan en
una ecuacion en la que la relacion entre la cantidad de soluto adsorbido por el
adsorbente y la concentracion del soluto en la fase liquida, son importantes

porque describen cémo interactia un adsorbato con un adsorbente y son criticas
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para el disefio de un proceso de adsorcion. Se han desarrollado varios modelos
de isotermas para describir la relacion de la concentracion de metal que se ha
absorbido en la fase soélida con la concentracion de metal en la solucién en
equilibrio para una temperatura especifica (Motsi et al., 2009; Shukla et al., 2009;
Park et al., 2010; Abdel Salam et al., 2011; Lin et al., 2011; Gupta et al., 2012; S
Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; X. Li et al., 2015; Demiral y Gungor,
2016; Ghasemi et al., 2016a), los modelos usados fueron Henry's, Langmuir,
Freundlich, Temkin, Dubinin-Radushkevich (D-R), Redlich-Paterson, Sips,
Halsey, Harkins-Jura, Elovich, Flory-Huggins, Fowler-Guggenheim, Jovanovic y
Kiselev. En casi todos los estudios de adsorcion de metales con zeolitas,
Freundlich y Langmuir fueron los modelos de isotermas utilizados (Panayotova,
2001; E. Erdem et al., 2004; Sprynskyy et al., 2006; Kocaoba et al., 2007; Abdel
Salam et al., 2011; Merrikhpour y Jalali, 2013; Ltaief et al., 2015; Hesnawi et al.,
2017; Taamneh y Sharadgah, 2017; Zanin et al., 2017; Ksakas et al., 2018)
cuéles son los mas utilizados para predecir la capacidad maxima de adsorcidon
(Moussout et al., 2018).

Isoterma de Henry’s. Este modelo de isoterma describe adecuadamente
el proceso de adsorcidén para bajas concentraciones, de modo que ninguna de
las moléculas de adsorbato tiene interaccion con moléculas adyacentes (Ayawei
et al., 2017). Las concentraciones en las fases estan relacionadas con una

expresion lineal. Se expresa con:

de = KygCe (5)
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Doénde: ge es la cantidad de iones Cu(ll) sorbidos por gramo de zeolita (mg
g1); Kue es la constante de equilibrio de Henry y Ce es la concentracion de
equilibrio de los iones metalicos en la soluciéon (mg g?); Kue es la constante de
equilibrio de Henry y Ce es la concentracién de equilibrio de los iones metélicos
en la solucion (mg L™?). La grafica 4 muestra la grafica del modelo de Henry's, el
valor de R?, %PER y %2 no son satisfactorios (Cuadro 1). Los resultados indican

gue la adsorcion del cobre no presenta un comportamiento lineal.

Isoterma de Langmuir. La ecuaciébn de Langmuir supone que la
adsorcion maxima corresponde a una capa mono saturada de moléculas de
adsorbato en la superficie, que la energia de adsorcion es constante y que no
hay transmigracién del adsorbato en la superficie (Abdel Salam et al., 2011). El

modelo de Langmuir se expresa con la siguiente expresion:

_ gqmkKjCe
qe = [1+KCe] (6)

Donde: gm es la maxima capacidad de adsorcién (mg g') y KL es la

constante de Langmuir (L mg™).

Esta es una de las cuatro formas lineales del modelo de Langmuir:

o1 4+ 1ce (7)

qe - qmKj, qm

Los valores de las constantes gm y Ki estan definidos por la pendiente y
el punto de interseccién de la linea de representacidon grafica ajustada en las
abscisas de Ce y ordenadas Ce/qe respectivamente (Wu y Wang, 2016;
Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran, 2017; Zhang

et al., 2018).
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Cuadro 1. Constantes de los modelos de isotermas y coeficientes de correlacion
para adsorcién de Cu(ll) en zeolita

MODELO Parametros MODELO Parametros

Henry’s Kre 0.076 Redlich- Kr 22.420
R? 0.934 Paterson oR 12.310

x? 4.160 B 0.615

%PER 1344.000 R? 1.000

Langmuir Qm 9.080 X2 0.003
KL 0.086 %PER 1.420

RL 0.105 Sips Ks 1.789

R? 0.980 Bs 2.840

% 0.530 R? 0.999

%PER 14.180 o 0.0003

Freundlich 1/in 0.351 %PER 0.610
Kr 1.789 Halsey NH 0.351

R? 0.999 Kn 1.074

% 0.0001 R? 0.999

%PER 0.610 z2 0.0003

Temkin B 1.635 %PER 0.616
Kt 1.055 Harkins- Ani 9.930

R? 0.968 Jura Bhy 1.868

% 0.112 R? 0.942

%PER 7.250 22 0.321

Dubinin- Js 20.150 %PER 41.220
Radushkevi B -0.004 Elovich m 2.608
E 11.950 Ke 0.832

R2 0.995 R2 0.964

% 0.003 y2 0.170

%PER 2.270 %PER 89.160

81



La caracteristica de la isoterma de Langmuir es que puede expresar una
constante adimensional llamada Parametro de equilibrio o Factor de separacién,

gue se expresa con la siguiente ecuacion:

R, = ——— (8)

D)

Doénde: RL es el parametro de equilibrio (Adimensional).
Los valores de R indican qué tipo de adsorcién se puede esperar. RL>1 es
desfavorable, RL = 1 la adsorcion es lineal, RL = 0 es irreversible y 0<R.<1 es
favorable para la adsorcion (Zendelska et al., 2014; Humelnicu et al., 2017). La
grafica 5 muestra el grafico para el modelo Langmuir. El valor de R?es adecuado
pero los valores de %PER y %2 son altos (Cuadro 1), este modelo no es muy
adecuado para la adsorcion de cobre. Con respecto a Ry, los valores indican que
la adsorcién es favorable pero el valor es cercano a cero, lo que indica una
posible irreversibilidad de la adsorcion. Los valores de las constantes de
Langmuir KL y gm observados en los resultados de este estudio y en Panayotova,
2001, estan en el mismo rango, sin presentar diferencias significativas. Para este
modelo de isoterma, Ksakas et. al. (2018) presentan diferencias muy
significativas que podrian atribuirse a las caracteristicas fisico-quimicas de los
materiales. La capacidad de adsorcidn maxima obtenida utilizando el modelo
Langmuir por Wang, et. al. (2008), (23.3 mg Cu(ll) g-! de zeolita) es mayor que
9.08 mg Cu(ll) g' de zeolita obtenida en los resultados de este estudio, pero esta
dentro del rango de resultados presentados en estudios anteriores. Inglezakis et.

al. (2016) determinaron que el equilibrio de cobre en una zeolita no era favorable,
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oponiéndose perimetralmente a los resultados de este estudio.

Isoterma de Freundlich. ElI modelo de Freundlich incluye Ila
heterogeneidad de la superficie del adsorbente y una distribucion exponencial de
los sitios activos y sus energias. El modelo de Freundlich se expresa con la

siguiente ecuacion:
qe = K.C}/™" (9)

Donde: Kr es la constante de Freundlich (L g') y nr es el exponente de
Freundlich, relacionado con la intensidad de la adsorcion; es adimensional. La

ecuacion de este modelo se puede linealizar de la siguiente manera:
logqe=logKF+nilogCe (10)
F

Los valores de las constantes (Kr y nr) estan definidos por la interseccion
y la pendiente de la linea del grafico en la ordenada In ge y en la abscisa en Ce
respectivamente. El rango de valores de 1 / nr esta entre 0 y 1 que muestra el

grado de no linealidad entre la concentracion de la solucion y la adsorcion. Si el

valor de 1/n es igual a 1, la adsorcion es lineal (Wu y Wang, 2016; Fardjaoui et
al., 2017; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran, 2017; Zhang et al., 2018).
En este caso, los resultados muestran no linealidad en la adsorcion sobre zeolita.
La grafica 6 muestra el grafico para el modelo de Freundlich. El valor de R?es
excelente, siendo este modelo el que presenta el mejor ajuste, con el que
podemos expresar la existencia de una adsorcion heterogénea en la superficie
de la zeolita. Los valores de los coeficientes de idoneidad (Cuadro 1) % ARE y ¢

2 son muy bajos, lo que indica una alta correlacion entre los resultados obtenidos
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experimentalmente y los que se calcularon a partir de los modelos. Hesnawi et.
al. (2017) afirmaron que si el valor de la constante de Freundlich era tal que 0.1
< 1/n <1, la adsorcidon se consideraba favorable, para ambos estudios se
determind que la adsorcion era favorable, pero existen diferencias significativas
entre los valores numéricos de 1 / nr en ambos estudios. Taamneh y Sharadqah
(2017) y Ksakas et. al. (2018) encontraron que los valores de la constante 1 / ng
del modelo de Freundlich y el observado en esta investigacién estan en el mismo
rango, pero el valor de la constante Kr presenta valores muy diferentes entre las
investigaciones mencionadas anteriormente. Erdem et. al. (2004) expresaron
que, si el valor de la constante de Freundlich nr estaba entre 2 y 10, se mostré
una buena adsorcion, en esta investigacion el valor de dicha constante fue de
2,85, lo que se puede decir que es una buena adsorcion. El valor de la constante

de Freundlich KF, en esta investigacion y en Erdem, et. al. (2004) no presentan
diferencias significativas.

Isoterma de Temkin. El modelo de isoterma de Temkin contiene un factor

que considera explicitamente las interacciones de adsorcion entre la especie y el

adsorbato. Este modelo supone que: (i) el calor de adsorcion de todas las
moléculas en la capa disminuye linealmente con la cobertura debido a las
interacciones adsorbente-adsorbato, y (ii) la adsorcion se caracteriza por una
distribucién uniforme de las energias de union, hasta el maximo de energia de
unién (Demiral y Glngér, 2016; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran,
2017; Zhang et al., 2018). El modelo de isoterma de Temkin se presenta en forma

lineal con la siguiente ecuacion:
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qe = BIn(K;Ce), (11)

Doénde: B = RT / br, Kt es la constante de equilibrio de unién de Temkin (L
mg'), R es la constante universal de los gases (8.314 x 103 KJ mol' °K"), T es
la temperatura absoluta °K, bt es la constante de la Isoterma, la cual esta

relacionada con el calor de adsorcion y B expresa el calor de adsorcion (J mol™').

El modelo de isoterma de Temkin se presenta en forma lineal con la siguiente

ecuacion:
qge =BInK:+BlInCe (12)

Para obtener las constantes B y KT que estan definidas por la pendiente y
la interseccién respectivamente de la linea recta de graficar ge en las ordenadas

y abscisas como Ln Ce. La grafica 7 muestra el grafico para el modelo de Temkin.
El valor de R? es alto, aunque no es comparable con otros modelos y los

valores de% PER y %2 (Cuadro 1) son altos, por lo que la correlacion entre los

datos experimentales y calculados no es muy conveniente.
Isoterma de Dubinin-Radushkevich (D-R). El modelo de la isoterma de

Dubinin-Radushkevich (D-R) se usa ampliamente para describir el proceso de
adsorciéon. Este modelo no asume una superficie homogénea o un potencial de
adsorcién constante. La forma lineal de esta isoterma se expresa con la siguiente

ecuacion:

ge = goeFo-r"" (13)
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Dénde: ge es la cantidad de iones sorbidos en moles por gramo de zeolita
(mol g'), gs es la capacidad de saturacion de la Isoterma (mol g), Bor es la
constante de Dubinin-Radushkevich (mol? °K-! J-2) y ¢ esta relacionada con la

siguiente expresion:
1
e=RTIn(1+2) (14)

Donde: ¢ es el potencial de Polanyi, y Ce es la concentracion en equilibrio

(mol L") (Kankrej et al., 2017; Zhang et al., 2018).

La forma lineal de esta Isoterma se expresa con la siguiente expresion:

qe = Inqs — Pp_ge® (15)
Las constantes de la isoterma qs y Bo-r se obtienen de la interseccion y la

pendiente, respectivamente, del trazado de las ordenadas Ln ge y las abscisas.
La constante Bp-r esta relacionada con la media de la energia libre, E, que es la
adsorcion por molécula del sorbato cuando se transfiere a la superficie del solido
desde infinito en la solucion y se puede calcular utilizando la siguiente relacion

(Kankrej et al., 2017):

1

E= V=2Bp-r

(16)

La magnitud de E se usa para estimar el tipo de proceso de adsorcion. El
proceso de adsorcion es un intercambio de iones quimicos si la magnitud de E
esta entre 8 y 16 KJ mol™'. Si el valor de E es mayor que 16 KJ mol”, es
principalmente una difusion. A su vez, cuando la magnitud de E es inferior a 8 KJ
mol-, el tipo de adsorcién puede definirse como un proceso fisico (Demiral y
Gungor, 2016; Rajabi et al., 2016; Kaveeshwar et al., 2018). La grafica 8 muestra
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el comportamiento para el modelo Dubinin-Radushkevich. R?, %PER y 32
presentaron valores adecuados, pero por debajo de otros modelos. El valor de E
(Cuadro 1) indica que el proceso de adsorcién es del tipo quimico de intercambio
ionico. En nuestros resultados se utilizé el modelo Dubinin-Radushkevich (D-R),
calculando el potencial de adsorcion E, los valores obtenidos en este estudio y
en Erdem et. al. (2004) fueron iguales e indican que el mecanismo de adsorcion
es por intercambio i6nico. Ksakas et. al. (2018) utilizd este modelo de isoterma,
observando resultados muy cercanos a cero, resultados muy diferentes a los

expresados anteriormente.

Isoterma de Redlich-Peterson (R-P). Este modelo es una combinacion
de las isotermas de Langmuir y Freundlich. Se utiliza para describir la adsorcién
en superficies homogéneas y heterogéneas. Se considera como una
comparaciéon entre estos 2 modelos (Benzaoui et al., 2017). Esta isoterma se

expresa con la siguiente ecuacion:

qe:% (17)

1+agrpC,

Dénde: Krp es una de las constantes del modelo Redlich-Paterson
constante (L g), are es la otra constante de Redlich-Paterson (L mg™), Bre es el

exponente

de Redlich-Paterson (adimensional). Los valores de Bre fluctuan entre 0 y 1. A
bajas concentraciones, la isoterma de Redlich-Paterson se aproxima a la ley de
Henry (Wu et al., 2010). Cuando la constante Brp estd muy cerca de 1, es la

misma que la ecuacion de Langmuir y en altas concentraciones su
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comportamiento se aproxima al de la isoterma de Freundlich, ya que el exponente
de Brp tiende a cero (Foo y Hameed, 2010; Sogut y Caliskan, 2017). A partir de
la transformacion de la ecuacion original, se obtienen 2 formas lineales. Una de

las formas lineales de esta isoterma se expresa con la siguiente ecuacion:
C
tog | (Kre 52) = 1] = Brp log C e + log(arp) (18)

Los valores de arp y Bre para la ecuacion anterior se pueden determinar a
partir de la interseccién y la pendiente, respectivamente, de la linea recta log [(Krp
Ce/qe)-1] versus log Ce (Shahul Hameed et al., 2017). Se deben probar varios
valores de las constantes antes de obtener la linea éptima, para obtener los
valores de estas constantes. El rango de valores de estas constantes es muy
amplio, desde 0.01 hasta varios cientos, por lo que no es facil obtener los valores

correctos (Wu et al., 2010).

Otra forma lineal de la ecuacién esta dada por:

E:L_F“ﬂchP (19)

qe  Krp  Kgrp

La constante de la Isoterma de Redlich-Paterson puede ser determinada
graficando Ce/qe versus CeBrp. Sin embargo, su aplicacion es muy compleja ya
que incluye 3 parametros desconocidos arp, Krp Y Bre. Por lo tanto, se adopta un
procedimiento de minimizacion para obtener el valor maximo del coeficiente de
determinacién R?, entre los datos tedricos para ge obtenidos de la forma
linealizada de la ecuaciéon de la isoterma de Redlich-Peterson y los datos
experimentales (Benzaoui et al., 2017). Por prueba y error, se adoptan valores de

B para obtener una linea éptima. En el rango especifico, los valores de 3 son
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limitados y es facil obtener el valor correcto (Wu et al., 2010). La grafica 9 muestra
el comportamiento del modelo de isoterma Redlich-Peterson. Usando Microsoft
Excel, se utilizd un algoritmo matematico para maximizar el valor de R?
obteniendo un valor maximo de 0.99978 con un valor del coeficiente Brp = 0.651,
este valor explica la desviacion del modelo de Langmuir, ya que cuando este valor
se acerca a 1 es lo mismo que el modelo Langmuir. Los valores de% PER 'y y2
(Cuadro 1) son adecuados. El uso de este modelo valida lo obtenido por el
modelo de Freundlich. La relacion de Kr/or indica la capacidad de adsorcion de
la monocapa (Kaveeshwar et al., 2018), en este caso es mucho mas baja (1.82
mg Cu g zeolita) que la obtenida por el modelo Langmuir (9.08 mg g') que

corrobora que el tipo de adsorcién Freundlich es el mas adecuado.

Isoterma de Sips. La isoterma de Sips es una forma combinada de
isotermas de Langmuir y Freundlich aplicadas para la prediccion de sistemas de
adsorcién heterogéneos. El modelo Sips evita los inconvenientes y limitaciones
de los modelos Langmuir o Freundlich. A bajas concentraciones, el adsorbato se
convierte en la isoterma de Freundlich y, por lo tanto, no obedece la ley de Henry
(Vijayaraghavan et al., 2006). A altas concentraciones, la isoterma de Sips se
reduce a la isoterma de Langmuir (Dlugosz y Banach, 2018). La ecuacion de la
isoterma Sips se caracteriza por contener un factor de heterogeneidad
adimensional, Bs. Si Bs = 1, la ecuacién de Sips se reduce a la ecuacion de
Langmuir, que indica que el proceso de adsorcion es homogeéneo. La constante
de isotermas de Sips (Bs) confirma si la superficie del adsorbente es de

naturaleza heterogénea o no (Soguty Caliskan, 2017). La isoterma de Sips se
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expresa con la siguiente ecuacion:

Kschs

qe = (20)

1+asCf$

Doénde: Ks es la constante de equilibrio de la Isoterma Sips (L mg™), as es
la capacidad maxima de adsorcion (mg g') y Bs es el exponente del modelo

(adimensional).
La forma lineal de la isoterma de Sips es:
In(qe) = Bs In(Ce) + In(Ks — asqe) (21)

Los coeficientes de la isoterma de Sips se calculan trazando In (ge) versus
In (Ce), donde Bs es la pendiente (Vijayaraghavan et al., 2006; Foo y Hameed,

2010; Dlugosz y Banach, 2018).

Una reorganizacion de la ecuacion de Sips se puede expresar de la

siguiente manera:

_ asKSCeBS
1+KsCPs

(22)

Se debe trazar In (Ce) versus In (ge) y el inverso de la pendiente sera f3s
y el inverso Ln de la interseccion representara Ks (Hamdaoui y Naffrechoux,

2007a; Sogut y Caliskan, 2017; Kaveeshwar et al., 2018).

Otra forma lineal de esta Isoterma se expresa con la siguiente ecuacion:
K
Bsin(Ce) = —In (q—Z) + In(as) (23)

Los coeficientes de la ecuaciéon pueden ser calculados graficando

Ln(Ks/ge) versus Ln(Ce) (Fooy Hameed, 2010). La grafica 10 muestra el
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comportamiento de este modelo. El Cuadro 1 muestra los resultados de R?, %
PER y %2 que son muy buenos. Para este modelo, el exponente Bs es
numéricamente el mismo que el exponente n del modelo de Freundlich, de la
misma manera los valores numéricos de las constantes de Freundlich y Sips son
iguales, con lo que se corrobora la adsorcion heterogénea. Wang et. al. (2008)
para su estudio utilizd concentraciones no superiores a 50 mg L' Cu(ll), que
pueden considerarse bajas concentraciones, y a bajas concentraciones la
isoterma Sips se convierte en el modelo de Freundlich (Vijayaraghavan et. al.,
2006), por esta razdn, los coeficientes de Freundlich 1 / n obtenidos en los
resultados del presente estudio son muy similares al coeficiente n del modelo

Sips calculado por Wang, et. al. (2008).

Isoterma de Halsey. El modelo de isoterma Halsey se utiliza para evaluar
la adsorcién en un sistema multicapa donde los iones metalicos se encuentran

relativamente lejos de la superficie del adsorbente. EI modelo se expresa con la

siguiente ecuacion:
In(ge) = [(i) ln(KH)] — ilnc—le (24)

Ddnde: ny es la constante de la ecuacion y Ky es la constante de equilibrio de
Halsey. Las constantes de la isoterma se pueden calcular graficando In (ge)

versus In (1/Ce) y a partir de la linea recta obtenida, la pendiente es nn y la

interseccion representa Ky (Kaveeshwar et al., 2018). La grafica 11 ilustra el

comportamiento de este modelo. Los valores de R?, % PER y 2 son excelentes
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(Cuadro 1), con lo que se puede afirmar que la adsorcidn de cobre esta en

multicapas y los iones estan relativamente lejos de la superficie.

Isoterma de Harkins-Jura. El modelo Harkins-Jura describe una
adsorcion multicapa y la existencia de una distribucion heterogénea de los

poros de la superficie del adsorbente. El modelo se define con la siguiente

expresion:
A _Buy_ 1
a  Auj  Auj lOg(Ce) (25)

Dénde: Bny es la constante del modelo y Any es la otra constante del modelo.
Graficando 1/ g%e versus log (Ce), las constantes del modelo se calculan con la
pendiente Any e interceptan Bry (Kaveeshwar et al., 2018).La grafica 12 muestra
el rendimiento de este modelo. Aunque el valor de R? es 0.94, lo que indica una
alta correlacion, los valores de% PER 'y y2 son muy altos (Cuadro 1), lo que indica
que no existe una correlacion adecuada entre los datos obtenidos

experimentalmente y los calculados con este modelo.

Teniendo en cuenta los resultados del modelo de Halsey y el valor R? de este
modelo, se afirma que la adsorcion es en multicapas, pero la distribucion de poros

del adsorbente no es heterogénea.

Isoterma de Elovich. Se supone que los sitios de adsorcion aumentan
exponencialmente con la adsorcién, lo que implica una adsorcion multicapa. El

modelo de Elovich se expresa con la siguiente ecuacion:

R KrCe exp (—;—:1) (26)

qm
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La forma lineal de esta ecuacién se expresa:

qe __
Ce_

In —iqe + InKg g (27)

Dénde: gm es la capacidad maxima de adsorcion de Elovich (mg g') y Ke
es la constante de equilibrio de Elovich (L mg™"). Ke y gm son calculados del
intercepto y la pendiente respectivamente de la linea recta de la grafica de In
(qe/Ce) versus ge (Rangabhashiyam et al., 2014; Farouq y Yousef, 2015; Ayawei
et al., 2017; Kaveeshwar et al., 2018). La grafica 13 ilustra el comportamiento de
este modelo. El valor de R? es conveniente pero los valores de % ARE y y? son
altos (Cuadro 1) descartando la idoneidad de este modelo. La capacidad maxima
de adsorcion de este modelo esta muy por debajo de la obtenida por el modelo

Langmuir.

Isoterma de Flory-Huggins. Este modelo emana del grado de cobertura
del adsorbato en el adsorbente, expresa el grado de factibilidad y espontaneidad
del proceso de adsorcion. Este modelo introduce un parametro que indica el
grado de cobertura de la superficie del adsorbente, expresado con 6. La forma

general se establece con la siguiente ecuacion:
0
2 = Kpy (1 - 0)"F (28)
0
La forma lineal se expresa:

logc%z log Kpy + ngy log(1 — 6) (29)

0=(1-2) (30)
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Grafica 13. Modelo de isoterma de Elovich para Cu(ll) en zeolita
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Doénde: Krn es la constante de equilibrio de Flory-Huggins (L mg™), ne4 es
el exponente del modelo y 6 es el parametro de cobertura de la superficie del
adsorbente. La constante Krn puede ser utilizada para calcular la espontaneidad
de la energia libre de Gibbs (Rangabhashiyam et al., 2014). Para estos calculos

se utiliza la siguiente ecuacién (Foo y Hameed, 2010):
AGO =RTanFH (31)

Para el calculo de los parametros de la Isoterma, debera de graficarse log
0/Co versus log (1-0), donde la pendiente y el intercepto representan nrx y Krn
respectivamente. La grafica 14 presenta el grafico de este modelo. Este modelo
expresa el grado de cobertura del adsorbato en la superficie del adsorbente, los
valores de cobertura 6 se encuentran en el rango de 0.966 a 0.77 y esos valores
varian inversamente proporcional a la concentracion inicial del adsorbato. nrx es
la cantidad de adsorbatos que ocupan los sitios de adsorcién (Ayawei et al.,
2017), por lo tanto, de acuerdo con los resultados (Cuadro 2), se encuentra un

numero limitado de adsorbatos en los sitios de adsorcion.

Isoterma de Fowler-Guggenheim. Es una de las ecuaciones mas
simples que considera la interaccién lateral de las moléculas de adsorbato. Su

forma general se expresa a continuacion:

0 0
Kp;Ce = 5 €XP (%) (32)

Su forma lineal es la siguiente:

In [Ce(;—@)] = —InKp; + % (33)
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Grafica 14. Modelo de isoterma de Flory-Huggins para Cu(ll) en zeolita.
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Cuadro 2. Constantes de los modelos de isotermas y coeficientes de correlacion

para adsorcién de Cu(ll) en zeolita. Continuacién

MODELO Pardmetros
Flory- n 0.150
Huggins KrH 7.940

R? 0.984
" 7.440
%PER 50.110
Fowler- W -33430
Guggenheim Kre 4.8 *10%°
R? 0.948
y2 2.300
%PER 50.930
Javanovic Om 3.050
Ko 1.015
R? 0.833
52 2.220
%PER 64.780
Kiselev Kn -1.243
Ki -37.430
R? 0.604
x° 4.160
%PER 1344
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Dénde: Krg es la constante de equilibrio de Fowler-Guggenheim (L mg™)
y W es la energia de interaccién entre las moléculas del adsorbato (KJ mol')
(Hamdaoui y Naffrechoux, 2007b; Farouq y Yousef, 2015). Los parametros de la
ecuacion son calculados de la grafica In [Ce(1-8)/8] versus 8. De la linea recta
resultante el intercepto y la pendiente representan Krc y W respectivamente. La
carga y el calor de adsorcion varian linealmente. Cuando los valores de W son
mayores que cero, indica que la interaccion entre las moléculas de adsorbato es
atractiva, pero si los valores de W son negativos, la interaccion es repulsiva; si W
= 0 no hay interaccion (Farouq y Yousef, 2015). Como se muestra en el cuadro
2, el valor de W fue -33,430, indicando una interaccion repulsiva entre las

moléculas adsorbidas, y mostrando una disminucion en el

calor de adsorcion. Los valores de R? son cercanos a 0.95, lo que muestra una
buena correlacion, pero la idoneidad entre los datos experimentales y los
calculados con el modelo no son aceptables ya que los valores de% PER y y2

son muy altos. La grafica 15 muestra el comportamiento de este modelo.

Isoterma de Javanovic. Este modelo supone una adsorcion superficial,
se aproxima a una adsorcion localizada en una monocapa, como se expresa en
el modelo de Langmuir, pero se supone que no hay interaccion lateral entre las
moléculas. Este modelo tolera las vibraciones superficiales de una especie
adsorbida (Farouq y Yousef, 2015), permitiendo cierto contacto mecanico entre
el adsorbato y el adsorbente (Ayawei et al., 2017). Este modelo se expresa con

la ecuacion (Farouq y Yousef, 2015):

qe = ¢ (1 — eX1¢%) (34)
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Grafica 15. Modelo de isoterma de Fowler-Guggenheim para Cu(ll) en zeolita.
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Su forma lineal es (Ayawei et al., 2017):
Inqge =Inqy, — K;Ce (35)
Dénde: K, es la constante de equilibrio de Javanovic (L mg™).

En donde al graficar Inge versus Ce, la pendiente y el intercepto son Ky y

gm respectivamente. La grafica 16 muestra el comportamiento de este modelo.

El valor de R? es bajo comparado con otros modelos estudiados y los
valores de %PER y %2 son altos (Cuadro 2). Los resultados indican que la

adsorcidn por una monocapa no era factible.

Isoterma de Kiselev. Este modelo se conoce como el modelo de la capa
monomolecular localizada y solo es valido cuando 8 = 0,68. Su expresion lineal
es:

_r
Cex(1-0)

= Kz + KiKy, (36)
Dénde: Ki es la constante de Kiselev (L mg™") y K, es la constante de equilibrio de
la formacién de complejos entre las moléculas del adsorbato. Las constantes se
calculan al graficar 1/[Ce*(1-0)] versus 1 / 6 donde la pendiente y el intercepto
son Ki y K*Kn respectivamente (Ayawei et al., 2017). La gréafica 17 ilustra el

comportamiento de este modelo. El uso de este modelo es valido ya que el valor

de 6 fue 0.77 pero los valores de R?, % PER y %2 (Cuadro 2) son inaceptables.

Este modelo de ninguna manera describe el comportamiento de la adsorcion de

este estudio.
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Isotermas y Mdxima Capacidad de Adsorcién

Merrikhpour y Jalali (2013) realizarén un sumario de estudios previos de
la adsorcion de cobre por una zeolita y encontraron que su rango se encontraba
entre 0.69 a 12.7 mg Cu(ll) g”' Zeolita; en este estudio fue de 9.08 mg Cu(ll) g™’
Zeolita. Este valor esta dentro del rango de estudios previos. La capacidad de
adsorcion en este estudio fue superior a la informada en los estudios revisados
por los autores antes mencionados. Hesnawi et. al. (2017) descubrieron que la
capacidad de adsorcion maxima obtenida mediante el modelo Langmuir para
cobre fue de 1.08 mg g’ de zeolita, siendo muy baja en comparacion con la

obtenida en este estudio, pero

Taamneh y Sharadgah (2017) informaron un valor de 14.3 mg Cu(ll) g de zeolita,
siendo este el valor mas alto reportado. Atkovska et. al. (2018) (Atkovska et al.,
2018) hicieron un resumen de varios estudios sobre la eliminaciéon de cobre por
zeolitas naturales y concluyeron que estos eliminaron el 75% de este metal, que
es bajo en comparacion con lo que se encontré en este estudio desde el La

adsorcién maxima se situé en el 96.15%.

En el presente estudio se observd que al aumentar la temperatura
aumentaba la adsorcion de cobre, o que es consistente con lo observado por
Panayotova (2001). El efecto de la temperatura es un parametro fisico-quimico
significativo, ya que la temperatura puede cambiar la capacidad de adsorcion. Si
la capacidad de adsorcion aumenta con el aumento de la temperatura, el proceso
de adsorcion es endotérmico (Al-Degs et al., 2008b; Yagub et al., 2014; Santos

et al., 2017). Esto puede deberse a la mayor movilidad de las moléculas de
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adsorbato y a un posible aumento en el numero de sitios de intercambio. (S
Malamis y Katsou, 2013; Yagub et al., 2014). Las isotermas de adsorcidon
muestran como interactua el adsorbato con el adsorbente y cdmo se alcanza el
equilibrio. Segun los modelos utilizados en este estudio, se puede concluir que la
interaccién entre el adsorbente y el adsorbato no exhibe un comportamiento
lineal, como se expresa con el modelo de Henry, ya que los datos experimentales
con este modelo no tienen una buena correlacion. La superficie de adsorcion no
es homogénea y el proceso de sorcion no se realiza en una monocapa, como se
formula en el modelo Langmuir; pero puede expresarse Como un proceso
heterogéneo con una distribucion exponencial de sus sitios activos y sus energias
de adsorcion, como se demuestra con el modelo de Freundlich. Los resultados
obtenidos con el modelo de Freundlich validan la no linealidad observada con el
modelo de Henry, ya que el modelo de Freundlich también muestra una falta de
linealidad y este modelo fue el que presentd la mejor correlacion (R?= 0.999) de
todos los modelos utilizados en este estudio. El modelo de Freundlich explica de
manera excelente el proceso observado en las pruebas de laboratorio. La
constante de Temkin, bt, que esta relacionada con el calor de sorcion, presento
valores bajos (inferiores a 8 KJ mol'), lo que indica una interaccion débil entre el
adsorbente y el adsorbato, lo que sugiere un proceso de sorcion de intercambio
idnico. Los resultados logrados con el modelo Dubinin-Radushkevich confirman
y validan lo que se derivo de la constante de Temkin, a saber, que se realizé un
intercambio idnico, ya que la magnitud de la constante E derivada del modelo

Dubinin-Radushkevich también indica un intercambio i6nico. Los resultados
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obtenidos del modelo de Redlich-Peterson confirman que los datos se ajustan
mejor a lo que se menciona en el modelo de Freundlich, mas de lo que se observé
en el modelo de Langmuir. Con el uso del coeficiente del modelo de Redlich-
Peterson se encontré que el calculo del coeficiente de Freundlich era adecuado,
ya que de acuerdo con la relacion (1-Brp) = 1/nE, los resultados experimentales
fueron validados y los resultados obtenidos en ambos exponentes son
significativamente iguales. Para confirmar una adsorcion heterogénea mostrada
con el modelo Freundlich, se utilizé6 el modelo Sips, que muestra una analogia
perfecta entre el coeficiente Sips (Bs) y el exponente del modelo Freundlich, con
el cual se valida el proceso de sorcidén heterogéneo. El modelo Halsey presenta
una buena correlacién (R?= 0.999) con los valores obtenidos experimentalmente,
lo que sugiere que el material adsorbente tiene una naturaleza heterogénea en
Sus poros Yy sus sitios activos, ademas de una adsorcion multicapa. Con el modelo
Harkin-Jura se observd una buena correlacion (R? = 0.94) con los datos
experimentales; por lo tanto, se sugiere la existencia de una adsorcién multicapa
y una distribucion de poros en la superficie del adsorbente heterogéneo. Con el
uso del modelo de Elovich, se reafirma la adsorcion multicapa, teniendo en
cuenta que los datos experimentales presentan una buena correlacion (R? =
0.96). Con el uso de los ultimos tres modelos mencionados, se puede concluir
que el proceso de adsorcion se lleva a cabo en multiples capas, con una
distribucidon heterogénea. Se utilizé el modelo Flory-Huggins para conocer el
grado caracteristico de cobertura de la superficie del adsorbente por el adsorbato.

Los procesos de cobertura general indican que el 15% de los sitios de unién en
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la superficie del adsorbente estaban cubiertos por iones metalicos durante el
proceso de sorcidn. EI modelo Fowler-Guggenheim fue seleccionado para
determinar qué tipo de interaccion lateral entre las moléculas de adsorbato se
manifestaria. Segun los resultados de este modelo, se deduce que existe una
repulsion lateral entre las moléculas del adsorbato. El modelo Javanovic tenia un
pobre ajuste a los datos experimentales, por lo tanto, las suposiciones hechas en
este modelo se descartan, y una aproximacioén a una sorcion localizada en una
monocapa no es factible, lo que nuevamente valida las observaciones
experimentales en el modelo Freundlich de un modelo heterogéneo. sorcion Este
modelo también expresa que no hay interaccion entre las moléculas, que se
descarta y confirma la interaccidbn expresada en el modelo de Fowler-
Guggenheim. El modelo de Kiselev muestra claramente una correlaciéon muy baja
con los datos experimentales, por lo que se descarta una sorcion por medio de

una capa monomolecular localizada.

Simulaciones Numeéricas en Medio Poroso
Modelo de transporte en medio poroso. El modelo convencional del
proceso de transporte se basa en la ecuacion adveccion-dispersion:

%zV-(D-Vc)—V-(vc) (37)

Dénde: t es el tiempo, ¢ es la concentracién, D es el tensor del coeficiente
de dispersion y v es el vector de velocidad (Zheng y Bennett, 2002; Auset y Keller,

2004; Sahimi, 2011).

El modelo general de transporte incorpora 3 procesos:
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Adveccion. Conducido por el flujo del liquido.
Dispersion. Causado por la heterogeneidad del material.

Adsorcion. El parametro principal es el coeficiente de adsorcién Kp (Zheng

y Bennett, 2002)

Kpp\oc _ _, 0¢c , o
(1+ n)at_ v+ D% (38)

Donde: Kp es el coeficiente de adsorciéon (longuitud® masa™), p es la
densidad (masa longuitud?), n porosidad del material (adimensional), c
concentracion (masa longuitud3), t tiempo (tiempo), v velocidad del fluido
(longitud tiempo™), x distancia (longitud), y D coeficiente de difusividad (longitud?
timpo™).

El primer término de la ecuacion (38) se refiere a la adsorcion y esto se

puede reemplazar por:

p(1-7n) dq
2 (39)

Una reordenacion de los términos de la ecuacion se expresa:

gc _ _,,0¢ 9¢ _ p(-mdq
at vat+Da§ n ot (40)
Donde

] . L o
a—‘; es la tasa de cambio en la concentracion del soluto en la fase liquida,

a _ . .
va—i es el término del flujo advectivo,

62 . .7
Da—§ es el transporte del soluto por dispersion y
X
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p(1-n) dq

. ot ©S la tasa del soluto adsorbido por la fase solida (Basavaraju

Agasanapur, 2008).

Al hacer una sustitucion:

=2 (41)

Usando el modelo de isoterma propuesto por Freundlich, el modelo se

expresa con la siguiente ecuacion:
2
@=—va—;+uﬁ—[1—"ﬁ7ﬂc(1—n1¢)] (42)

La ecuacion dada en (42) representa la ecuacién de reaccion de dispersion

por adveccion (ERDA) junto con la isoterma de adsorcién de Freundlich.

Programa de simulacion. Se realizé una simulacion a través del software
COMSOL Multiphysics®. COMSOL es un paquete de software para resolver y
analizar elementos finitos, especialmente acoplado a fendmenos fisicos o
multifisicos. Incluye un entorno completo para modelar casi cualquier fenédmeno
fisico que pueda describirse utilizando ecuaciones diferenciales ordinarias (ODE)

y ecuaciones diferenciales parciales (PDE) (COMSOL Incorporated, 2015).

Parametros. Para este problema se utilizdé una columna cilindrica con un
diametro de 1 m con una altura (Z) de 10 m. Esta columna se empaquetoé con el
material zeolitico. El drenaje acido con 50 mg L' de Cu(ll) se alimenté desde el
fondo a una velocidad constante de 0.001 m seg™'. La porosidad del material se
midid mediante la técnica de desplazamiento de liquido utilizando una balanza

analitica Ohaus® Pioneer. La porosidad del material se determin6 a 0.4242 y la
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densidad se midi6é por la técnica de pesaje de un volumen dado con material
volumeétrico y se cuantificd en 915.27 Kg m3. Los valores de las constantes (Kr y
n) de la isoterma para Freundlich calculados en este estudio fueron los que mejor
se ajustaron a los datos experimentales y, por lo tanto, los mas recomendados
para su uso, se calcularon de acuerdo con lo establecido anteriormente y la
grafica 5. El coeficiente de difusividad efectiva se calculé6 de acuerdo con el
modelo de Millington y Quirk. Los valores utilizados para el coeficiente de difusién
de fluidos y el tensor de dispersién fueron los proporcionados en el material de
soporte COMSOL. El cuadro 3 muestra los parametros para la simulacion. La
simulacién se realizé suponiendo que la columna estaba completamente llena

con una solucion de concentracién de 50 mg L' de Cu(ll).

La grafica 18 muestra la concentracion de Cu(ll) en un momento

determinado a la salida de la columna donde se realizé la simulacion.
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Cuadro 3. Parametros de la simulacién numérica

Parametros Simbolo  Valor

Velocidad (m seg?) y 0.001

Porosidad (Adimensional) n 0.4242

Densidad (Kg m) D 915.27

Coeficiente de Difusiéon (m? seg™) 1*10°
D

Coeficiente de Difusividad Efectiva: T

Modelo Millington y Quirk T=n%3

Adsorcion: Freundlich

Constante de Freundlich (mol Kg) Kr 0.1209
Exponente de Freundlich NF 0.3511
Tensor de Dispersion (m? seg) D~ 8.7*107
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Grafica 18. Simulacion a un tiempo de 80 minutos.
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CONCLUSIONES
El valor optimo para la remocion de cobre es neutro La secuencia de las
isotermas fueron: Freundlich> R-P> Sips = Halsey> D-R> Flory-Huggins>
Langmuir> Temkin> Elovich> Fowler-Guggenheim> Henry’s> Kiselev. La
eliminacién de cobre es factible a través de una zeolita que fue sometida a un

tratamiento acido intenso.
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RESUMEN

La contaminacion del agua por metales pesados es uno de los problemas
ambientales mas acuciantes de las ultimas décadas. Las aguas residuales de
muchos procesos industriales contienen altas concentraciones de metales vy
tienen un pH muy acido. Por lo tanto, las tecnologias para eliminar metales
pesados de las soluciones acuosas son costosas o sufren deterioro cuando
entran en contacto con sustancias con pH &acido. Las zeolitas naturales han
demostrado ser un adsorbente de metales pesados de bajo costo. Este estudio
tuvo como objetivo determinar los parametros basicos para la eliminacién
eficiente de cobre por aluminosilicatos. Se acondicioné una zeolita con H2SO4
concentrado para desarrollar mas los experimentos para probar 4 cinéticas
(Pseudo-primer orden, Pseudo-segundo orden, Elovich y Webber-Morris) y para
calcular parametros termodinamicos (AG °, AH °, AS ° y Ea). De los modelos
cinéticos estudiados, el que mejor se correlacion6 fue el modelo de pseudo-
segundo orden. Segun estudios termodinamicos, el aumento de la temperatura

favorece la adsorcion y el proceso es espontaneo.
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ABSTRACT

Heavy metal water pollution is one of the most pressing environmental
problems of the last decades. Wastewater from many industrial processes contain
high concentrations of metals and have very acid pH. Thus, technologies to
remove heavy metals from aqueous solutions are costly or suffer deterioration
when in contact with substances with acid pH. Natural zeolites have demonstrated
to be a low-cost heavy metal adsorbent. This study aimed to determine basic
parameters for efficient copper removal by aluminosilicates. A Zeolite was
conditioned with concentrated H2SO4 to further develop the experiments to test 4
kinetics (Pseudo-first-order, Pseudo-second-order, Elovich and Webber-Morris)
and to calculate thermodynamic parameters (AG°, AH°, AS°® and Ea). Out of the
studied kinetic models, the one that best correlated was the Pseudo-second order
model. According to thermodynamic studies, the increase in temperature favors

adsorption and the process is spontaneous.
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INTRODUCCION

La contaminacion por metales pesados es uno de los problemas
ambientales mas importantes de las ultimas décadas (Abdolali et al., 2016). Estos
son contaminantes que no son biodegradables, pero tienden a bioacumularse en
las cadenas alimentarias, lo que genera un alto riesgo para la salud humana
(Hamidpour et al., 2010). Uno de los problemas ambientales mas desafiantes de
numerosas operaciones mineras es la produccion de drenajes acidos de minas
(DAM) (Kaur et al., 2018), especialmente donde las actividades mineras de
carbon y oro son comunes (Kefeni et al., 2017). La mineria es una industria
esencial para el desarrollo de las economias emergentes, pero genera enormes
cantidades de residuos. Los drenajes de minas acidas (DAM) son un grave
problema ambiental que enfrentan las compafiias mineras de todo el mundo,
debido a sus valores de pH extremadamente bajos (pH inferior a 3) y su alto
contenido de metales pesados (Park et al., 2018; Ryu et al., 2019). DAM es una
de las formas mas importantes de contaminacion del agua en el mundo y la
Agencia de Proteccion Ambiental de EE. UU. (US-EPA) considera que solo se
encuentra después del calentamiento global y el agotamiento del ozono en
términos de riesgo ecolégico. Muchos métodos utilizados para la remediacion de
AMD tienen una implementacion limitada debido al bajo rendimiento,
imprecisiones en el disefio, funcionalidad dificil, altos costos, uso de productos
guimicos peligrosos, agotamiento de los recursos naturales y generacion de mas
desechos. Como resultado de estas limitaciones y debido a la necesidad de

sostenibilidad, se estan realizando investigaciones sobre el uso de materiales
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alternativos para el tratamiento de la DAM (Gupta, 2015; Moodley et al., 2018).
La Agencia de Proteccibn Ambiental de EE. UU. (US-EPA) (Agencia de
Protecciéon Ambiental, 2014) declaré que dichos métodos implican grandes
cantidades de capital para equipo y / 0 costos operativos; Ademas, no son muy
efectivos para eliminar metales pesados que se encuentran en concentraciones
de unas pocas ppm (Gupta, 2015). Una vez que se genera la DAM, se deben
utilizar técnicas de remediacion apropiadas para minimizar los impactos
ambientales negativos principalmente en los cuerpos de agua y ecosistemas
receptores (Kefeni et al., 2017; Park et al., 2018). El uso de biosorbentes para
eliminar metales pesados o recuperar metales valiosos de una solucion acuosa
es uno de los desarrollos mas recientes en tecnologias ambientales y tecnologias
de biorremediacion (Kim et al., 2015; Park et al., 2016). El uso de materiales
naturales que se pueden encontrar localmente en una region se puede usar como
bioadsorbentes ya que tienen la capacidad de unir metales pesados. Una ventaja
significativa de las zeolitas es su capacidad para adsorber cationes. En varios
estudios previos se ha descrito la afinidad de intercambio idnico de las zeolitas
para la extraccion de metales a partir de soluciones de aguas residuales (Ryu et
al.,, 2019). Las zeolitas son minerales de aluminosilicatos hidratados. La
estructura de las zeolitas consiste en una red tridimensional de tetraedros de
SiO**y AlO** (Abdel Salam et al., 2011). Malamis y Katsou (2013) afirmaron que
varios factores influyeron en el proceso de adsorcién de metales pesados por
medio de las zeolitas. Los estudios cinéticos son muy importantes porque

proporcionan la informacion minima necesaria para el disefio de una tecnologia
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de eliminacion de metales pesados a través del modelado y la simulacién del
proceso de adsorcion (Motsi et al.,, 2011). En México, se encuentran grandes
depositos de zeolitas y presentan costos relativamente bajos en comparacién con
otros tipos de adsorbentes, por lo tanto, su uso como tratamiento para los
drenajes acidos de las minas representa una opciéon econdmica adecuada. Se
han utilizado varios modelos cinéticos para describir los mecanismos del proceso
de adsorcion (Shukla et al., 2009; Park et al., 2010; Abdel Salam et al., 2011,
Gupta et al., 2012; S Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; X. Li et al., 2015;
Ghasemi et al., 2016b). Los drenajes acidos industriales tienen valores de pH
muy acidos, que pueden afectar la capacidad de adsorcién de una zeolita al
modificar los sitios de intercambio de la superficie de la zeolita. ElI pH de la
solucion afecta tanto la quimica acuosa como la union superficial del adsorbente
(Demiral y Gungor, 2016). El objetivo del presente trabajo fue determinar la
capacidad de adsorcion de cobre por medio de zeolitas que fueron sometidas a
una activacion acida. Los resultados ayudaran a disefiar tecnologias innovadoras

para la eliminacion de metales pesados.
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MATERIALES Y METODOS

Reactivos
La solucion estdndar de Cu(ll) fue preparada con sulfato de cobre

Pentahidratado (CuSOg4 - 5H20) grado reactive con agua destilada.
Preparacién del Material Adsorbente

La zeolita natural obtenida de la regiébn de Chihuahua en México se
modificd por inmersién en acido sulfdrico concentrado (H2SO4) durante 24 horas,
después del acondicionamiento se decantaron y se lavaron con agua destilada y
se secaron en un horno. Las muestras se trituraron y se pasaron a través de un

tamiz metalico con una abertura de 2 mm.

Caracterizacion del Material Adsorbente

La composicion quimica de las zeolitas en los solidos se determiné
mediante métodos analiticos: espectroscopia de emision Optica de plasma
acoplado inductivamente (ICP-OES) en Thermo Scientific iCap 6500 DUO (EE.
UU.). El cuadro 4 muestra la composicion quimica. Utiliz6 el microscopio
electronico de barrido Hitachi SU 3500, vacio 60 Pa, voltaje de aceleracion 15
KV, aumento 250x para obtener micrografia de zeolitas sin y con tratamiento
acido para determinar si la superficie del material habia sufrido algun dafo. La

Figura 1 muestra la zeolita sin tratamiento y la Figura 2 con tratamiento.

Metodologia

Todo el material de laboratorio se remojo previamente con HNO3 al 5%, luego se
enjuago con agua destilada y se sec6 en el horno a 106 ° C. Los experimentos
de adsorcion por lotes se llevaron a cabo en matraces de vidrio (0.150 L) usando
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Cuadro 4. Composicion quimica de las zeolitas

SiO2 (%) 76.49
Al2O3 (%) 9.56
CaO (%) 1.49
Fe203 (%) 1.02
K20 (%) 1.23
MgO (%) 0.72
MnO (%) 0.04
Na20 (%) 0.25
TiO2 (%) 0.15
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CIMAV 15.0kV 9.8mm X200 UVD 60Pa

Figura 1. Microfotografia de Zeolita Sin Tratamiento.
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CIMAV 1

5.0kV 10.0mm X200 UVD 60Pa

Figura 2. Microfotografia de Zeolita con Tratamiento.
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un agitador magnético a 25 ° C a una agitacion constante de 125 rpm. Los valores
de pH se ajustaron con HNOsz y NaOH 0.1 N y 0.01N. Los valores de pH se
ajustaron de modo que de acuerdo con un diagrama de especies predominantes
quimicas versus pH de cobre?* (Puigdomenech, 2000). Una vez finalizada la
prueba, las muestras se separaron en papel de filtro Whatman namero 1. La
concentracion de metales residuales se midié mediante ICP-OES Perkin Elmer

OPTIMA 8300. El porcentaje de eliminacidn se calcul6 con la siguiente expresion:

Ci—

% Remocion =

 « 100 (43)

e="Yyy (44)

m

Donde: Cjy Ct son la concentracion inicial y final respectivamente (mg L-
1), qe es la capacidad de sorcién del metal (adsorbato) por el material zeolitico
(mg g?), m es la masa del material zeolitico (g) y V es el volumen de la solucién
del metal (L) (Wu y Wang, 2016; Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017,

Subramani y Thinakaran, 2017).

Cinéticay Estudios Termodinamicos

Efecto del tiempo de contacto. Un experimento de una via de 4 niveles
con 3 repeticiones fue realizado. Los tiempos de contacto usados fueron 30, 60,
90 y 120 minutos. A un volumen de 100 mL con una concentracion de 150 mg L~
L Cu(ll), se le adicionaron 3 g del material adsorbente. Los valores de pH se

ajustaron dentro del rango de 4.0-4.5.

Efecto de la temperatura. A un experimento de una via de 3 niveles con

3 repeticiones se realizdé. A un volumen de 100 mL de una solucion con una
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concentracion de 100 mg L se le adicionaron 3 g del material. Los valores de
pH fueron ajustados a un rango de entre 4.0-4.5 y se agito por 24 horas. Los

valores de temperatura usados fueron 292.95, 309.15 y 330.15 °K.
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RESULTADOS Y DISCUSION

Efecto del Tiempo de Contacto y Temperatura

La gréfica 19 muestra las condiciones de equilibrio. En el cuadro 5 se presenta
un andlisis de una via de la varianza de los resultados obtenidos en el tiempo de
90 y 120 minutos. Como se puede ver en los resultados, se acepta la hipétesis
de que las medias entre estos tiempos son iguales desde el punto de vista
estadistico y por lo tanto se puede afirmar que a los 90 minutos se ha alcanzado

el equilibrio.

Ho: Moo # M120

Ha: Moo = M120

o= 0.05

P-valor > 0.05, se acepta Hoo = P120

El tiempo de contacto para alcanzar el equilibrio fue de 90 minutos para
este estudio, que es muy similar a los hallazgos de Hesnawi, et. al. (2017), similar
a los 140 minutos informados por Abdel Salam et. al. (2011); en otro estudio el
tiempo de contacto para el equilibrio fue de 60 minutos (Ltaief et al., 2015).
Taamneh y Sharadgah (2017) coloca el tiempo de equilibrio en 20 minutos;
Ksakas et. al. (2018) encontraron que el tiempo de equilibrio fue de 180 minutos;
Kocaoba et. al. (2007) encontraron que el tiempo de equilibrio fue de 80 minutos.
En el presente estudio se observé que al aumentar la temperatura aumentaba la
adsorcion de cobre, lo que es consistente con lo observado por Panayotova

(2001).
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Grafica 19. Condiciones de equilibrio.
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Cuadro 5. Analisis de la varianza de una via de las condiciones de equilibrio

Grados

Fuente de  Suma de de Cuadrado F-valor P-valor F-critico
Variacion Cuadrados . Medio
libertad
Entre 4 500201 1 0000201 027 063  7.71
Grupos
Dentro 4 50204 4 0.000735
Grupos
Total 0.00314 5
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El efecto de la temperatura es un parametro fisico-quimico significativo, ya

gue la temperatura puede cambiar la capacidad de adsorcion.

Si la capacidad de adsorcibn aumenta al aumentar la temperatura, el
proceso de adsorcién es endotérmico (Al-Degs et al., 2008b; Yagub et al., 2014;
Santos et al., 2017). Esto puede deberse a la mayor movilidad de las moléculas
de adsorbato y a un posible aumento en el nimero de sitios de intercambio (S

Malamis y Katsou, 2013; Yagub et al., 2014).

La temperatura esta relacionada con la energia cinética de los iones
metalicos en la solucion. Al aumentarlo, se produce un aumento en el rango de
difusion del sorbato. Generalmente, a medida que aumenta la temperatura, la
absorcion de metal aumenta debido a un aumento en la afinidad del adsorbente
por estos iones y / 0 un aumento en los sitios activos del solido. Una temperatura
alta aumenta la energia del sistema facilitando la fijacion del metal en la superficie
del sdlido. Un aumento en la temperatura produce cambios relacionados tanto
con la cinética como con el equilibrio, lo que se puede atribuir a: (i) un aumento
en la energia cinética, que facilita el acceso de iones metélicos a los sitios de
intercambio, (ii) un aumento de la actividad del solido, lo que conduce a una alta
afinidad o aumento en la actividad de los sitios de intercambio, y (iii) una
disminucién en la resistencia a la transferencia de masa. A medida que aumenta
la temperatura, el grosor de la capa limite que rodea al sélido disminuye, lo que
facilita la difusion del metal en el sdlido. Por lo tanto, el coeficiente de difusion
efectivo de los iones de fase sdlida generalmente aumenta y se observa un

aumento en el transporte de masa externo. A medida que aumenta la
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temperatura, las interacciones electrostaticas se debilitan y los iones se vuelven
mas pequefios porque se reduce la solvatacion. Sin embargo, si la temperatura
aumenta drasticamente, puede ocurrir dafio fisico en la superficie del sdlido,
reduciendo su capacidad de adsorcion. En la gran mayoria de los casos, es muy
conveniente evaluar la capacidad de adsorcion de minerales a temperatura
ambiente, ya que mantener una temperatura alta provocara un aumento

considerable en los costos operativos del proceso (S Malamis y Katsou, 2013).

Cinética de Adsorcion

La cinética de adsorcion refleja la evolucion del proceso de adsorcion
versus el tiempo (Moussout et al., 2018). La cinética quimica es el estudio de las
tasas de los procesos quimicos y los factores que influyen en ellos en el logro del
equilibrio en un periodo de tiempo razonable. La velocidad de reaccion para una
reaccion quimica dada es la medida del cambio en la concentracion de los
reactivos o el cambio en la concentracion de los productos por unidad de tiempo
(Chang y Goldshby, 2013). Dos elementos de evaluacion vitales para una unidad
de operacion del proceso de adsorcion son el mecanismo y la velocidad de
reaccion. La tasa de absorcion de solutos determina el tiempo de residencia
requerido para completar la reaccién de adsorcidon y se puede obtener del analisis
cinético (Ho, 2004). Al intentar una solucién para un problema de contaminacién
mediante un método de adsorcion, el adsorbente debe tener no solo una
capacidad de adsorcién adecuada sino también una velocidad de adsorcion lo

mas rapida posible (Subramani y Thinakaran, 2017).
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Para examinar el mecanismo que controla el proceso de adsorcion, se han
utilizado algunos modelos cinéticos para probar la concordancia de los datos
experimentales. Se utilizaron cuatro modelos cinéticos para este estudio: Pseudo
primer orden, Pseudo segundo orden, Elovich y el modelo cinético de difusion

intraparticula.

Modelo cinético de pseudo-primer-orden. Cuando la concentracion de
un reactivo relativo permanece constante porque se suministra en exceso, su
concentracion puede expresarse a una velocidad constante, obteniendo la
constante de reaccion de pseudo primer orden, porque de hecho la concentracion
depende de solo uno de los dos reactivos (Chang y Goldsby, 2013). Se descubrio
gue la cinética de pseudo primer orden es adecuada solo para los primeros 20 a
30 minutos de tiempo de interaccion y no para todo el rango de tiempos de
contacto (Ho y Mckay, 1998). Una reaccién de primer orden es una reaccion que
se desarrolla a una velocidad que depende linealmente de una sola
concentracion de reactivo. El modelo cinético de pseudo primer orden indica que
la reaccion tiende hacia la fisisorcion. EI nombre de fisisorcion se le dio ya que el
paso limitante de la velocidad en este tipo de mecanismo es la difusion y no

depende de las concentraciones de ambos reactivos (intercambio fisico).
Este modelo se describe con una reaccion no reversible:
Z+M-ZIM (45)

Dénde: Z son los sitios de adsorcion en la zeolita, M es el adsorbato y ZM

es la concentracion de adsorbato unido al sorbente

Esta ecuacion cinética se basa en 4 supuestos:
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1. La sorcidén solo ocurre en sitios localizados y no hay interaccion entre los

lones sorbidos.
2. La energia de adsorciéon no depende de la cobertura de la superficie.

3. La adsorcibn maxima corresponde a una monocapa saturada de

adsorbatos en la superficie adsorbente.
4. La concentracion de M se considera constante (Largitte y Pasquier, 2016).

Su expresion es la siguiente:

dqt

- = Ki(qe —qt) (46)

Donde: gt es la cantidad de iones de cobre adsorbidos en el tiempo t (mg
g?), t es el tiempo (minutos) y ki es la constante del rango de adsorcién (L min-
1),

La ecuacion del modelo de pseudo primer orden se puede expresar en
forma lineal con lo siguiente:
log(qe — qt) = log qe — K t (47)

Los valores de ge y ki1 se calculan trazando la pendiente y la interseccion
respectivamente de la linea recta de graficar log (ge-qgt) versus t (Feng et al.,
2009; Song et al., 2009b; Yari et al., 2015; Demiral y Gungér, 2016; Rajabi et al.,
2016; Wu y Wang, 2016; Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017; Subramani

y Thinakaran, 2017; Zhang et al., 2018). La grafica 20 muestra el comportamiento

de este modelo.

Modelo Cinético de Pseudo-segundo-orden. En este tipo de reacciones

hay dos posibilidades: la velocidad puede ser proporcional al producto de dos
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Grafica 20. Modelo Cinético de Pseudo-Primer-Orden para Cu(ll) en Zeolita.
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concentraciones iniciales iguales, o al producto de dos concentraciones
diferentes (Chang y Goldsby, 2013). El modelo de pseudo segundo orden
expresa que la reaccion quimica parece significativa en el paso de control de

velocidad.

En este tipo de reacciones, la velocidad se controla quimicamente y debido
a esto se llama quimisorcion. El modelo de pseudo segundo orden indica una
inclinacion hacia la quimisorcién. La ecuacioén cinética del pseudo segundo orden

se expresa de la siguiente manera (Largitte y Pasquier, 2016):
2Z +M - M(2), (48)

Cinética de Pseudo-segundo orden, donde el paso limitante de la
velocidad puede ser la adsorcion quimica que involucra fuerzas de valencia
mediante el intercambio o intercambio de electrones entre el adsorbente y el

sorbato.

El modelo cinético de Pseudo-segundo orden implica que el proceso
predominante aqui es la quimisorcion (Demiral y Gungoér, 2016). EI modelo
cinético de pseudo segundo orden se expresa como:

4% = K,(qe — qt)? (49)

Donde: K es la constante de pseudo segundo orden (g mg* min-t).

La forma lineal de este modelo se expresa de la siguiente manera:

S = (50)

qt  K,q¢  qe

Los valores de ge y k2 se pueden calcular a partir de la pendiente y la interseccion
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respectivamente graficando t / gt versus t (Gréfica 21) (Ozcan et al., 2004; Erdem
etal., 2009; Feng et al., 2009; Demiral y Gungér, 2016; Rezaei, 2016; Wu y Wang,
2016; Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran, 2017;

Zhang et al., 2018).

Modelo cinético de Elovich. Este modelo supone que la superficie del
sélido tiene un comportamiento energético heterogéneo y que ni la desorcion ni
las interacciones entre las especies adsorbidas tienen un efecto sustancial sobre
la cinética de adsorcion, siempre que la cobertura de la superficie del sélido sea
baja. Para un tiempo de adsorcion muy largo, es decir, donde el tiempo tiende al
infinito (t — «), se puede presentar el comportamiento no fisico de la ecuacion
de Elovich, esto se debe al hecho de que el proceso de desorcién ocurre
simultdneamente con la adsorcion. Por lo tanto, en la practica, la aplicabilidad de
esta ecuacion se limita a la parte inicial del proceso de interaccion entre el
adsorbente y el adsorbato, es decir, cuando el sistema esta relativamente lejos
de alcanzar el equilibrio. Se ha demostrado cuantitativamente que la ecuacion de
Elovich y el comportamiento de pseudo segundo orden son casi iguales cuando
la cobertura de la superficie del sélido es menor que 0.7 (Gupta y Bhattacharyya,
2011). La ecuacion de Elovich se usa ocasionalmente para analizar datos, ilustra
el hecho de que la cinética de adsorcion puede ser extremadamente lenta, hasta

tal punto que parece que nunca alcanza el equilibrio (Douven et al., 2015).

La ecuacion de Elovich es util en procesos de adsorcién quimica y es
adecuada para sistemas con superficies de adsorcion heterogéneas. La ecuacion

del modelo de Elovich se expresa de la siguiente manera:
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Grafica 21. Modelo Cinético de Pseudo-Segundo-Orden para Cu(ll) en Zeolita.
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4t _ g e0at (51)

Donde: aE es la tasa de adsorcion inicial (mg g* mint), & es la constante

de desorcidn relacionada con la cobertura de la superficie y la energia de

activacion de la quimisorcion (g mg?). La forma lineal de la ecuacién viene dada

por:

gt = 8in(agd) + 8 In(t) (52)

Donde: oE es la tasa de adsorcion inicial (mg g mint), d es la constante
de desorcion relacionada con la cobertura de la superficie y la energia de
activacion de la quimisorcion (g mg). La forma lineal de la ecuacién viene dada

por:
qt = dIln(agd) + 6 In(t) (53)

Los coeficientes de Elovich & y aE se calcularon a partir de la interseccion
y la pendiente, respectivamente, trazando qt vs In (t) (Grafica 22) (Demiral y

Gungor, 2016; Subramani y Thinakaran, 2017).

Modelo de Weber-Morris difusion intra-particula. El proceso de
transferencia de masa tiene un impacto en el tiempo de equilibrio de adsorcion.
El proceso de transferencia de masa generalmente implica cuatro pasos:
transporte desde la solucién a granel a la capa limite, difusion de pelicula (capa
limite), difusion y adsorcién intraparticulas (poro y superficie) en la superficie
interior de los adsorbentes. En general, se acepta que el primer y el tltimo paso
son muy rapidos y que el proceso de adsorcion general se controla mediante

difusién de pelicula y / o difusion intraparticula (Zhang et al., 2018).
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Grafica 22. Modelo Cinético de Elovich para Cu(ll) en Zeolita.
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Después del proceso de difusion de la pelicula, las especies de adsorbato
se transportan a la fase solida a través del proceso de difusion / transporte
intraparticulas. El modelo de Weber y Morris se usa para describir el proceso de
difusion intraparticula (Zhang et al., 2018). El proceso de adsorcién en un
adsorbente poroso generalmente sera un proceso de varios pasos. Estos pasos
implican el transporte del adsorbato desde la solucién a granel, la difusién de la
pelicula, la difusién intraparticula en los poros y en la fase soélida y finalmente la
adsorcion en los sitios. Después del proceso de difusion de la pelicula, las
especies de adsorbato se transportan a la fase solida a través del proceso de
difusion / transporte intraparticulas. Se utilizo el modelo de Weber y Morris para
describir el proceso de difusion intraparticula (Zhang et al., 2018). Después del
proceso de difusion de la pelicula, las especies de adsorbato se transportan a la
fase solida a través del proceso de difusion / transporte intraparticulas. El modelo
de Weber y Morris se usa para describir el proceso de difusion intraparticula

(Zhang et al., 2018).
La difusion intraparticula se puede establecer mediante la siguiente
ecuacion:
1
qt = K,t2 (54)
Doénde: Kp es la constante de difusion intraparticula (g mg™* min©9),

El valor de Kp se calcula a partir de la pendiente de graficar gt versus tY? (Yari et
al., 2015; Demiral y Gungor, 2016; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran,

2017; Zhang et al., 2018) (Gréfica 23). El valor de R? en el modelo de pseudo
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Grafica 23. Modelo cinético de difusion intra-particula para Cu(ll) en zeolita.
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primer orden no es aceptable (Cuadro 6), este modelo tiene la correlacion mas
baja de los modelos utilizados para este estudio Zanin et. al. (2017) (Zanin et al.,
2017) determiné que el modelo cinético que mejor se correlaciond, en su
experimento de adsorcion con zeolita, fue el de Pseudo-primer-orden, mientras
gue en este estudio fue Pseudo-segundo orden. La Cuadro 3 muestra el alto
grado de correlacion de correlacion del modelo de Pseudo-segundo orden,
siendo este el mejor modelo utilizado. En nuestros resultados se demostrd que
el modelo cinético que mejor se correlacion6 fue el de Pseudo-segundo orden,
siendo congruente con el obtenido por Taamneh y Sharadgah (2017) y Ksakas
et. al. (2018). El modelo cinético de Elovich muestra una correlacion satisfactoria,

pero es inferior a otro modelo (Cuadro 6).

En una reaccion que involucra a mas de una especie que reacciona, se puede
hacer un intento deliberado para que la concentracion de uno de los reactivos
sea en gran medida excesiva en comparacion con la otra, en tal situacion, la
concentracion de la especie que reacciona presente en gran exceso no cambia
significativamente, es decir, permanecera constante y, como resultado, la
velocidad de la reaccidén no dependera de dicho reactivo. Si se supone que dicha
reaccion es de segundo orden, se convierte en un pseudo primer orden y si se
supone que dicha reaccién es de tercer orden, se convierte en un pseudo
segundo orden. En resumen, una reacciéon de pseudo orden es el orden
experimental que es diferente del orden real. La baja concentracion de soluto
conduce a primer orden, mientras que la alta concentracion de soluto conduce a

enlaces quimicos y quimisorcion. La quimisorcion (o adsorcidén quimica) es una
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Cuadro 6. Constantes de los modelos cinéticos y coeficiente de correlacion para

Cu(ll) en zeolita.

Pseudo-Primer-Orden

Pseudo-Segundo-Orden

293 k]_ qe R2 k2 qe RZ
-0.085 3.59 0.899 0.15 7.29 0.9995
Temp (°K) Modelo Elovich Modelo Intra-particula
R? k R?
203 . P P
1.58 -2.87 0.999 0.43 0.988
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adsorcion en la que las fuerzas involucradas son fuerzas de valencia del mismo
tipo que las que operan en la formacion de compuestos quimicos. El proceso de
adsorcion aparece como un proceso de adsorcion fisica, mientras que sobre la
base del modelo de adsorcion de Pseudo-segundo orden parece estar gobernado
por la quimio-adsorcion. Esta contradiccidn solo es evidente dado que el proceso
de adsorcion podria ser una combinacion de mas de un proceso: adsorcion fisica,
adsorcion quimica y balance de masa. En nuestro caso, la adsorcion fisica es el
paso principal como lo demuestra el modelo D-R, mientras que la ecuacién de

Pseudo-segundo orden determina una sorcion quimica.

Termodinamica de Adsorcion

El cambio de energia libre de Gibbs (AG °), el cambio de entalpia estandar
(AH °) y el cambio de entropia estandar (AS °) se utilizaron para especular sobre
el mecanismo de adsorcion. Estos parametros termodinamicos se determinan
utilizando las siguientes ecuaciones:

Ca

K== (55)
AG®° = —RT InK c (56)
AG® = AH° — TAS° (57)
anczATSO—AII:O% (58)

Donde: Kc es la constante de equilibrio, Ca es la concentracion de equilibrio en
la fase soélida (mg L1), Ce es la concentracion de equilibrio en la fase liquida (mg
L), T es la temperatura en grados Kelvin (Oren y Kaya, 2006; Wu y Wang, 2016;

Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran, 2017). Los
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valores respectivos de AH ° y AS ° se obtienen de la pendiente y la interseccién
respectivamente trazando la linea de Van't Hoff desde In kc versus 1/ T (Grafica
24). Otra forma de calcular los pardmetros mencionados anteriormente es
graficando AG ° versus T, donde desde la linea recta resultante la pendiente es
AH ° y la interseccion representa AS ° (Grafica 25) (Ekebafe et al., 2017). Los
valores negativos en AG ° (Cuadro 7) indican una naturaleza espontanea en el
proceso de adsorcion y dado que los valores son mas negativos con el aumento
de la temperatura, indican que el aumento de la temperatura favorece el proceso
de adsorcion. Ksakas et. al. (2018) informaron que los valores negativos de AG °
indican que la adsorcion es termodinamicamente espontanea y factible, lo que
concuerda con los resultados de este estudio. Los valores negativos en AG °
(Cuadro 7) indican una naturaleza espontanea en el proceso de adsorcién y dado
gue los valores son mas negativos con el aumento de la temperatura, indican que
el aumento de la temperatura favorece el proceso de adsorcion. Ksakas et. al.
(2018) informd que los valores negativos de AG ° indican que la adsorcion es
termodinamicamente espontanea y factible, lo que concuerda con los resultados
de este estudio. Cuando los valores negativos se presentan en AH °, indica que
el proceso es exotérmico, mientras que los valores positivos indican un proceso
endotérmico. Cuando se presentan valores positivos en AS ° (Cuadro 7), indican
un aumento en la aleatoriedad en la interfaz liquido-sélido del sistema durante el
proceso de adsorcion (Bouhamed et al., 2012; Demiral y Gungoér, 2016). En
general, cuando el cambio absoluto de energia libre de Gibbs esta entre -20y 0

el rango de -80 a -400 KJ mol* (Yu et al., 2001; Ozcan et al., 2004).
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Grafica 24. Parametros Termodinamicos de la Adsorcion de Cu(ll) en Zeolita.
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Cuadro 7. Parametros termodinamicos de la adsorcion Cu(ll) en zeolita

TCOK)  AG®°(KImol?) AH° (KJmolt) AS°(KJmol!K?) Ea(KJmol?)

292.95 -1.94 3.9883 0.0199 57.70
309.15 -2.02
330.15 -2.68

167



En los resultados del presente estudio, se obtuvieron valores positivos de
AH °, lo que indica la naturaleza endotérmica de la adsorcion. En el caso de este
estudio, los valores positivos de AS ° reflejan la afinidad de Cu(ll) e indican el
aumento de la aleatorizacion en la interfaz sélido-liquido durante el proceso de

adsorcion, siendo esto consistente con lo observado por Ksakas et. al. (2018).

Estimacién de la Energia de Activacion

La magnitud de la energia de activacién da una idea del tipo de adsorcién
gue se esta llevando a cabo. Hay dos tipos principales de adsorcion: fisica y
guimica.

En la adsorcion quimica activada, la velocidad varia con la temperatura de
acuerdo con una energia de activacion finita (8.4-83.7 kJ mol) en la ecuacioén de
Arrhenius. En la adsorcion quimica no activada, la energia de activacion es
cercana a cero (Han et al., 2009). La energia de activacion para la adsorcion en

zeolita se calculd con la ecuacion de Arrhenius:

Kc = K,y exp (—i—;) (59)

Donde: ko es el factor independiente de la temperatura (g mg? min?); Ea

es la energia aparente de activacién de la reaccion de adsorciéon (kJ mol?).

La forma lineal de la ecuacién se expresa como:

Eal
anc=—§;+ano (60)

Graficando Ln Kc versus 1/T resultara una line recta en la cual la pendiente
es igual a -Ea/R (Grafico 23). Los valores de Ea se muestran en la Cuadro 4.

Como el valor obtenido es mayor que 8.4 y menor que 83.7 KJ mol-1, la adsorcién
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es del tipo quimico activado. Los valores positivos de Ea sugieren que un
aumento de la temperatura favorecié la adsorcion y el proceso tuvo una
naturaleza endotérmica. (Han et al., 2009). Los resultados de este estudio para
la energia de activacion indican que el proceso puede llevarse a cabo
satisfactoriamente (Panayotova, 2001) y los resultados obtenidos no muestran
diferencias significativas con lo encontrado por Panayotova (2001) y segun esto
es indicativo de que dicho proceso es de naturaleza espontanea. Los resultados
obtenidos son consistentes con los resultados obtenidos previamente con otros
materiales adsorbentes (Panayotova, 2001). Los valores encontrados para los
parametros termodinamicos en los resultados del presente estudio estan dentro

del mismo rango que los observados por Panayotova (2001).
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CONCLUSIONES

El proceso cinético se predijo en el siguiente orden: Pseudo-segundo
orden> Elovich> Intra-particula> Pseudo-primer orden. Los parametros
termodinamicos indican que el proceso es espontaneo y de naturaleza
endotérmica. Un aumento de la temperatura favorece la eliminacion. La
eliminacion de cobre es factible a través de una zeolita que fue sometida a un
tratamiento &cido intenso. La adsorcién es del tipo quimico activado segun Ea.
Segun lo observado en la micrografia, las zeolitas no sufrieron cambios

significativos debido a un tratamiento acido intenso.
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