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RESUMEN GENERAL 

MODELACIÓN DE MECANISMOS DE TRANSPORTE DE COBRE EN UNA 

ZEOLITA PARA LA PROTECCIÓN DE LOS RECURSOS NATURALES 

POR: 

M. I. ANDRÉS AVELINO ABIN BAZAINE 

Doctor in Philosophia 

Área Mayor: Recursos Naturales 

Secretaría de Investigación y Posgrado 

Facultad de Zootecnia y Ecología 

Universidad Autónoma de Chihuahua 

Presidente: Dr. Gilberto Sandino Aquino De Los Ríos 

El desarrollo de las actividades humanas ha llevado a un deterioro del 

medio ambiente que en algunos casos se podría catalogar como grave. 

Afortunadamente los seres humanos, en general, han cambiado su forma de 

conceptualizar el deterioro ambiental. La humanidad comenzó a preocuparse por 

el impacto que tienen las actividades industriales sobre nuestro entorno. Ciertas 

actividades industriales conllevan inherentemente a la afectación del medio 

ambiente. El desarrollo de estas actividades debería contemplar la eliminación o 

mitigación de todos los posibles impactos adversos que se realicen sobre los 

recursos naturales. Con el fin de ser copartícipes de esta filosofía, se estudió a 

profundidad los fenómenos de trasporte que ocurren entre una zeolita natural 

carbonatada y un dren ácido de mina, para lograr la remediación en la 

disminución de concentración de metales pesados y neutralización de pH. De 

esta manera, con la información obtenida se diseñó y evaluó una tecnología de 
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tratamiento innovadora en la remediación de un drenaje ácido de mina, para que 

cumpla con los requerimientos establecidos en la normatividad ambiental vigente. 

Así, se obtuvo una tecnología de tratamiento que neutraliza los valores de pH, 

elimina metales pesados, sólidos en suspensión y sulfatos. 

Inicialmente se realizaron pruebas en laboratorio para obtener la 

caracterización de materiales y drenes, estudios de adsorción, estudios 

termodinámicos, isotermas en equilibrio, pruebas de neutralización y estudios 

cinéticos. Estos datos fueron indispensables para obtener los parámetros 

necesarios de diseño de la tecnología. Se utilizaron programas de simulación 

multifísica para lograr un entendimiento más profundo del comportamiento de la 

remediación, mediante la modelación de los fenómenos de transporte se estudio 

la transferencia de materia, energía y cantidad de movimiento que se lleven a 

cabo en la estructura de los microporos de una zeolita natural. Es importante 

estudiar los parámetros para el escalamiento de la tecnología innovadora. 
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ABSTRACT 

MODELING TRANSPORT MECHANISMS COPPER IN ZEOLITE FOR THE 

PROTECTION OF NATURAL RESOURCES  

BY: 

 ANDRÉS 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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INTRODUCCIÓN GENERAL 

La naturaleza de la minería incluye el consumo y posiblemente la 

contaminación grave de las fuentes de suministro de agua (Moodley et al., 2018; 

J. G. Skousen, 2002). Durante la explotación de determinados yacimientos 

(carbón, sulfuros metálicos, hierro, uranio y otros) quedan expuestos a la 

meteorización grandes cantidades de minerales sulfurosos que pueden llegar a 

formar drenajes ácidos de mina (DAM). Para que esto tenga lugar, son 

necesarias condiciones aerobias, existencia de agua y simultáneamente la 

acción catalizadora de bacterias (Aduvire, 2006; Kaur et al., 2018; Kefeni et al., 

2017; López Pamo et al., 2002; J. Skousen et al., 1998). 

La alteración más significativa sobre los recursos hídricos que produce la 

actividad minera es la contaminación con metales pesados y la acidificación de 

los mismos (Anawar, 2015; J. Skousen et al., 1998). La contaminación con 

metales pesados es uno de los tópicos ambientales más importes de los últimos 

años. (Gupta, 2015). El propósito  de los métodos de tratamiento de los drenajes  

ácidos de mina es la neutralización de la acidez, eliminación de los metales 

pesados y de sustancias contaminantes como sólidos en suspensión, arseniatos, 

antimoniatos y otros (Aduvire, 2006; J. Skousen et al., 1998). 

En un enfoque tradicional de tratamiento de aguas ácidas de mina, los 

métodos para su adecuación 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 remoción de metales pesados 

disueltos, entre los que se incluyen intercambio iónico, precipitación, 
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fitoextracción, osmosis inversa, electrodiálisis, entre muchos más. La mayoría de 

estos métodos requieren de un capital de inversión muy alto, tienen altos costos 

de operación y requieren de grandes cantidades de reactivos químicos e insumos 

para su operación (Costello, 2003; Ghasemi et al., 2016; I. Park et al., 2018). En 

el caso del tratamiento para la eliminación de metales pesados tradicionalmente 

se ha utilizado la precipitación y la coagulación, pero estos procesos son más 

caros y menos efectivos que la adsorción química cuando la concentración 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 más simple de 

todos, es el proceso de adsorción (Ghasemi et al., 2016). El uso de biosorbentes 

para eliminar metales pesados de una solución acuosa es uno de los desarrollos 

más recientes de las tecnologías ambientales y biorecursos tecnológicos (Kim et 

al., 2015). La capacidad de remoción de metales pesados por medio de zeolitas 

ha sido ampliamente estudiada, pero han quedado muchas dudas sobre la 

implementación de este método a niveles industriales y  mecanismos que 

gobiernan esa remoción (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 remoción de metales pesados, se imputa a su bajo costo de 

extracción, disponibilidad de grandes volúmenes, excelente estabilidad a los 

procesos químicos y térmicos, que permiten su reactivación y utilización por 

varios ciclos (Irannajad y Haghighi, 2017; Rashed y Palanisamy, 2018). Las 

investigaciones con zeolitas naturales y sus aplicaciones en la remoción de 
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metales pesados han aumentado, debido a las conveniencias antes 

mencionadas. La atención creciente que les ha sido dada, principalmente por el 

sector industrial, es debida a las ventajas que presentan para la remoción de 

metales pesados (Ryu et al., 2019). Las zeolitas naturales tienen un gran 

potencial de uso como materia para la remoción de metales pesados de aguas 

residuales industriales y de drenajes ácidos de minas con alto contenido de 

metales pesados (Ryu et al., 2019; Vaca Mier et al., 2001). Con la eliminación de 

los metales pesados se busca el cumplimiento de la legislación ambiental (Curi 

et al., 2006), la eliminación de estos deberá de realizarse antes de descargar 

cualquier cantidad de agua al medio ambiente (Masindi et al., 2017).  

Las zeolitas han sido ampliamente utilizadas para la adsorción de metales 

pesados por sus inigualables propiedades físicas y químicas (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 económicas (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 adsorción 

(D. Park et al., 2010). La cuantificación de la remoción 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 sílice y aluminio (Curi et al., 2006; Ghasemi et al., 2016). Una zeolita 
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consiste en agregados de gránulos 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 físicas marcadas 

obviamente por las fronteras de las paredes de los poros, las cuales separan la 

estructura sólida de los espacios huecos (Steefel et al., 2015). 

La capacidad de adsorción de un mineral y la cinética de esta adsorción 

depende de varios factores fisicoquímicos (S. Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 

2015).  Entre los factores más importantes se puede mencionar al pH inicial, la 

concentración inicial en la fase líquida del metal, la presencia de otros cationes, 

la temperatura, la fuerza iónica, tipo de la fase líquida, tipo de mineral, tamaño 

del granulo, concentración del mineral, pretratamiento del mineral y velocidad de 

agitación (S. Malamis y Katsou, 2013), para el desarrollo de un proceso de 

adsorción 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 remediación de aguas subterráneas y suelos, 

producción de petróleo, contaminación con plumas de contaminantes, 

purificación de agua potables y tratamiento de aguas residuales. Algo común 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; Boţan et al., 2015; Pugliese 

et al., 2015). 

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

medio poroso han sido estudiados en las últimas décadas (Pugliese et al., 2015). 
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La habilidad de predecir teóricamente el proceso de transporte de un soluto no 

solo sería de gran ayuda para obtener una comprensión más profunda del 

proceso de adsorción, sino que también promovería el diseño de innovadores 

procesos de adsorción (Yan et al., 2015). 

Una descripción del transporte de fluidos y su interacción con las rocas se 

basa en una idealización matemática de un sistema físico 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 jerárquica (macroporos intra-

partículas y microporos intra-partículas). La transferencia de masa en los macro 

poros toma lugar por la advección y difusión. Los microporos son suficientemente 

pequeños para suprimir cualquier apreciable movimiento de fluido. Por lo tanto, 

la transferencia de masa en los microporos ocurre por difusión (Yan et al., 2015). 

Para mitigar los impactos ambientales generados por los drenajes ácidos 

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 tecnología de remoción se realizaron pruebas en 

lotes con agitación constante. Se realizo un tratamiento ácido intenso a las 

zeolitas utilizadas, simulando el ataque ácido sobre la estructura cristalográfica 

de la misma. Se determino el valor de pH al cual la carga superficial neta es cero, 

o sea el pHpzc. 
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Las isotermas de adsorción 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 termodinámica de adsorción. Para la cinética de adsorción se 

estudiaron varios modelos: Pseudo primer orden, Pseudo segundo orden, Elovich 

y el modelo cinético de difusión intrapartícula. Para el entendimiento de la 

termodinámica de adsorción se estudiaron los siguientes parámetros: el cambio 

de energía libre de Gibbs (ΔG °), el cambio de entalpía estándar (ΔH °) y el 

cambio de entropía estándar (ΔS °). 

El objetivo del presente trabajo fue modelar los fenómenos de transporte 

del Cobre en la estructura porosa jerárquica de una zeolita natural, para la 

protección de los recursos naturales. 

Las zeolitas son un material que presenta características favorables para la 

adsorción de metales pesados, entre las que destacan, alta estabilidad ante un 

tratamiento ácido intenso, facilidad de manejo, abundancia en la naturaleza y 

bajo costo comparado con otros materiales adsorbentes. El uso de las zeolitas 

para la eliminación de metales quedo comprobado con los experimentos 

realizadas para el desarrollo de este estudio. El proceso de adsorción de cobre 

por medio de una zeolita fue descrito adecuadamente por los modelos 
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matemáticos clásicos de isotermas en equilibrio,  cinética química y 

termodinámica. 
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REVISIÓN DE LITERATURA 

Para la remoción de contaminantes de las aguas residuales usualmente 

se utilizan procesos fisicoquímicos y biológicos, estos deberán de ser utilizados 

antes de descargar esas aguas al medio ambiente. En el caso del tratamiento 

para la eliminación de metales pesados tradicionalmente se ha utilizado la 

precipitación y la coagulación, pero estos procesos son más caros y menos 

efectivos que la adsorción química cuando la concentración es baja, es decir 

cuando tenemos concentraciones en el rango de los miligramos por litro de 

solución. Las resinas de intercambio iónico y el carbón activado son adsorbentes 

químicos 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 inorgánicos, tales como algunas cenizas o materiales 

inorgánicos 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 orgánico presentan la gran desventaja de que 

su producción es cíclica. La gran mayoría de estos son los desechos de las 

cosechas de productos agrícolas y su oferta está relacionada con las cosechas. 
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El entendimiento de los mecanismos por los cuales los metales pesados 

son removidos es de suma importancia para el desarrollo del proceso de 

adsorción. La adsorción de los metales pesados ocurre principalmente por 

interacciones tales como intercambio iónico, adsorción por fuerzas físicas, 

precipitación, formación de complejos y ocluirse en los espacios internos de los 

poros (Park et al., 2010). 

Tecnologías de tratamiento como precipitación química, separación 

electroquímica, separación por membranas, ósmosis inversa, intercambio iónico 

y resinas de adsorción son efectivas para la remediación de los metales pesados, 

pero aún no son competitivas en aplicaciones industriales. Tales métodos 

involucran grandes cantidades en capital para equipamiento y/o costos de 

operación 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 solución acuosa es uno de los desarrollos más recientes 

de las tecnologías ambientales y biorecursos tecnológicos. Las mayores ventajas 

del uso de este tipo de tecnologías sobre las convencionales son: bajo costo, alta 

eficiencia, minimización de lodos químicos, regeneración de biosorbentes y la 

posibilidad de recuperar metales (Kim et al., 2015). 

La cuantificación de la remoción de metales por el biosorbente es 

fundamental para evaluar su potencial. La remoción de metales puede ser 

fácilmente calculada por medio de modelos determinísticos o modelos empíricos. 

Los modelos determinísticos pueden explicar y representan el comportamiento 
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experimental, mientras que los modelos empíricos no explican el mecanismo, 

pero pueden reflejar las curvas experimentales. El modelo de isotermas de 

Langmuir tiene dos parámetros que describen el comportamiento del equilibrio 

de la adsorción para cada metal, que ha sido capaz de ajustar los datos 

experimentales de reacciones de adsorción razonablemente bien (Kim et al., 

2015). 

En años recientes, la remoción de cationes tóxicos de las aguas 

residuales, industriales y subproductos de la minería ha sido ampliamente 

estudiados. En años anteriores los métodos más comunes para eliminar esos 

cationes tóxicos han sido la coagulación, precipitación química, intercambio 

iónico, adsorción y osmosis inversa entre muchos otros (Ghasemi et al., 2016b).  

La mayoría de estos métodos requieren de un capital de inversión muy 

alto, tienen altos costos de operación y requieren de grandes cantidades de 

reactivos químicos e insumos para su operación (Costello, 2003; Ghasemi et al., 

2016b).  

La gran mayoría 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 más simple de todos, es el proceso de adsorción 

(Ghasemi et al., 2016b).  

Algunos materiales naturales o sintéticos, tales como bagazos, cenizas de 

combustión, rocas fosfatadas y algunos minerales han sido estudiados 

recientemente por su capacidad para inmovilizar metales pesados. Las zeolitas 



11 
 

han sido ampliamente utilizadas para la adsorción de metales pesados por sus 

inigualables propiedades físicas y químicas (Ghasemi et al., 2016b).  

Las zeolitas son estructuras cristalinas de aluminosilicatos construidas de 

tetraedros de sílice y aluminio (Curi et al., 2006; Ghasemi et al., 2016b), 

arreglados de tal forma que las cavidades y poros intra cristalinos de dimensiones 

moleculares están eclosionados. Normalmente los poros de una zeolita tienen un 

diámetro entre 4 a 12 Å (Ghasemi et al., 2016b). 

La capacidad de adsorción de un mineral y la cinética de esta adsorción 

depende de varios factores fisicoquímicos relacionados tanto del sorbato, del 

solvente y de las características de la fase líquida. Entre los factores más 

importantes se puede mencionar al pH inicial, la concentración inicial en la fase 

líquida del metal, la presencia de otros cationes, la temperatura, la fuerza iónica, 

tipo de la fase líquida, tipo de mineral, tamaño del granulo, concentración del 

mineral, pretratamiento del mineral y velocidad de agitación (Malamis y Katsou, 

2013). 

A continuación, se presenta una revisión bibliográfica de los factores antes 

mencionados. 

Concentración del Metal 

La Concentración inicial del metal en la fase líquida afecta 

significativamente al proceso de adsorción. El impacto dependerá de ciertos 

parámetros, tales como como el tipo del metal y el medio líquido, 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 metálicos (Malamis y 

Katsou, 2013). 

En la mayoría de los casos, un incremento en la concentración 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 remoción (Çoruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; Ijagbemi 

et al., 2009). 

A concentraciones bajas de metales, la proporción de los iones metálicos 

en la masa del adsorbente es baja y así la adsorción no depende de la 

concentración inicial. Un incremento en la concentración inicial significa que más 

metales estarán disponibles y así, más iones metálicos 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 

migración de los metales de la solución hacia la superficie del mineral se 

incrementa. Sin embargo, cada unidad de masa del adsorbente es sujeta a un 

número muy elevado de cationes metálicos, lo cual gradualmente llenara los 

sitios hasta que la saturación 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 concentración del metal no será 

acompañado de un incremento en la cantidad de los metales adsorbidos por 

unidad de masa del adsorbente. La determinación de la máxima concentración 

de metal, donde la saturación total del adsorbente ocurre es importante para 

aplicaciones prácticas. La precipitación de compuestos metálicos sobre la 
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superficie del mineral depende fuertemente de la concentración inicial de los 

metales (Çoruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; Ijagbemi et al., 2009; Malamis 

y Katsou, 2013). 

A concentraciones bajas, la superficie del adsorbente es poco cubierta y 

la formación de complejos en la superficie es el mecanismo principal. El 

incremento en la concentración del metal favorece la concentración de 

compuestos y agregados sobre la superficie del mineral. Más, sin embargo, un 

incremento en la concentración resultará en la saturación de los sitios de 

adsorción y la precipitación en la superficie será el mecanismo principal de toma 

de metales. La saturación de los sitios activos es usualmente más rápida en el 

caso de que el mineral presente baja selectividad por un metal. Sin embargo, 

esto no siempre ocurre, cuando existe formación de complejos o entrampamiento 

en la superficie del mineral, puede acelerar la saturación de la superficie aun a 

bajas concentraciones de metales que presentan alta afinidad por un mineral 

especifico (Malamis y Katsou, 2013). 

En la gran mayoría de los casos un incremento en la concentración inicial 

resulta en un incremento en la capacidad de adsorción y un decremento en la 

eficiencia global de remoción (Çoruh y Ergun, 2009; Erdem et al., 2009; Ijagbemi 

et al., 2009; Malamis y Katsou, 2013). 

En un estudio que se realizó con Níquel, se encontró que cuando se 

incrementaba la concentración inicial de este metal, la concentración en equilibrio 

en la fase sólida (qe) se incrementaba tanto en clinoptilolita natural como artificial, 

mientras que la eficiencia de remoción disminuía. Este comportamiento fue 
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reportado también para la adsorción del níquel en montmorillonita, otras zeolitas 

naturales y bentonita. Un comportamiento similar fue obtenido de la adsorción del 

Zinc en minerales naturales y modificados (S Malamis y Katsou, 2013). 

Erdem et al., (2004) estudiaron la adsorción del Zn+2 en una zeolita natural, 

al variar la concentración inicial de este metal, concluyeron que la eficiencia de 

remoción disminuía cuando se aumentó la concentración inicial. 

Ören y Kaya, (2006) estudiaron zeolitas naturales y encontraron que 

cuando se aumentaba la concentración inicial del zinc, esto resultaba en un 

incremento en la qe hasta un cierto punto, después del cual casi permanecía 

constante. Este mismo comportamiento fue reportado para la bentonita. 

Se reportó que un incremento en la concentración inicial del zinc resulto 

en una disminución de la eficiencia de remoción de una zeolita natural (Perić et 

al., 2004). 

Fase Líquida 

La predicción de la adsorción de metales en solución acuosa en minerales 

puede no reflejar el comportamiento real ya que algunos efluentes a tratar tienen 

una matriz líquida compleja, que en la generalidad no solo consta de agua. Se 

recomienda, cuando sea el caso, realizar estudios de adsorción de metales en el 

líquido real. La presencia de ligandos puede mejorar o suprimir la adsorción 

dependiendo de la naturaleza de los ligandos, el adsorbente y el metal. La 

capacidad de adsorción 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 

iones tener una mayor afinidad por los sitios en los minerales que los 

metales, 

• adsorción de metales dentro de los sólidos en suspensión contenidos en 

las aguas residuales y/o precipitación de metales; esto reduce la 

concentración de metales disueltos disponibles para la adsorción en el 

mineral, 

• formación 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 formación de complejos solubles se convierte en una 

competencia por los sitios de adsorción por los complejos formados, 

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

ligandos puede intensificar la adsorción a través de: 

• formación de complejos cargados negativamente que reaccionan entre los 

ligandos y los metales, los cuales interactúan con las cargas positivas de 

los sitios de adsorción de los minerales, 

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

mineral, 

• formación de complejos de esfera externa (outer-sphere complexation, 

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

involucran interacciones electrostáticas coulombicas o que se rigen por la 

ley de Coulomb. Estas son usualmente un proceso muy rápido que es 

reversible y la adsorción ocurre solamente en la superficie del adsorbente 

que tiene una carga opuesta al adsorbato.  

• formación de complejos de metales-ligandos cargados positivamente, los 

cuales son iones intercambiables con los cationes de los minerales, 

• acumulación de ligandos cargados negativamente en la doble capa de 

partículas cargadas positivamente, por lo que se reduce la repulsión 

electrostática entre el metal y la superficie (Malamis y Katsou, 2013; Kim 

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

Se estudió el impacto que tendrían ligandos en la adsorción de metales 

por la vermiculita concluyendo que los ligandos tendrían una alta constante de 

complejación lo cual llevaría a una reducción significativa en la capacidad de 

adsorción 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 

solución, tenían una influencia en la adsorción de metales pesados en el mineral 

de montmorillonita debido a la formación de complejos metal-ligandos que 

impedían la adsorción. 

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

eran más críticos en el proceso de adsorción que el tipo de mineral. 
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La presencia de aniones puede afectar la adsorción de los metales por: la 

formación de complejos metálicos que presentan una mayor afinidad por el 

adsorbente que las formas metálicas libre; uniones de metales con aniones que 

forman sustancias solubles que permanecen en la fase líquida y no pueden ser 

adsorbidos por los minerales; interacción de aniones con el mineral y cambio de 

estado en los sitios activos (Malamis y Katsou, 2013). 

Se estudió el efecto del Cl-, NO3
- y ClO4

− en la adsorción del níquel en una 

solución acuosa sobre bentonita y se concluyó que su impacto fue considerable. 

Una disminución en la remoción de Ni, Hg, Cu, Fe+3 y Cr+3 fue atribuida a la 

presencia de SO4
-2, HPO4

-2 y NO3
- que formaron complejos estables con iones 

metálicos y disminuyo su adsorción. La disminución de la adsorción de los 

metales en bentonita se debió al incremento en la concentración de NaCl y CaCl2. 

La formación de complejos metálicos estables disminuyo la adsorción. También 

la competición de Na+ y Ca2+ con metales pesados por los sitios activos 

disminuyo la toma de metales (Malamis y Katsou, 2013).  

Álvarez-Ayuso et al., (2003) usaron zeolitas naturales y sintéticas para 

tratar aguas residuales procedentes de galvanoplastia. Las zeolitas sintéticas 

trataron eficientemente las aguas residuales ácidas de un proceso de 

galvanoplastia, eliminando Zinc y Níquel. Sin embargo, la zeolita sintética tuvo un 

desempeño muy pobre cuando trato las aguas residuales de galvanoplastia que 

contenían compuestos de cianuro y zinc; esto fue atribuido a la formación de 

complejos entre el Zn+2 y el CN-.  
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Pitcher et al., (2004) descubrió que el desempeño de una zeolita sintética 

utilizado para remover Zinc de una solución sintética y de aguas pluviales de 

autopista que contenían Zinc, Cadmio, Plomo y Cobre fueron similares. La 

remoción 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 solución sintética. 

Esto último fue atribuido a la presencia de contaminantes disueltos en el agua 

pluvial de autopista. 

Katsou et al., (2011) investigo la remoción de Níquel, Zinc, Plomo y Cobre 

de un agua residual usando minerales de aluminosilicatos combinados con 

membranas de ultrafiltración y descubrió que, aunque la remoción global de los 

metales fue alta en el agua residual comparándola con soluciones acuosas, la 

capacidad de adsorción de los minerales fue baja. Esto fue principalmente 

atribuido a la formación de formas metálicas particuladas que limitaron la 

concentración disponible de metales en la fase líquida para el proceso de 

adsorción, pero fueron eficientemente retenidos por las membranas. 

El pH de la Solución 

Es bien sabido que el pH es un parámetro muy importante en el proceso 

de adsorción. El pH de la solución afecta significativamente el grado de 

ionización, las propiedades químicas del metal y las propiedades de la superficie 

del mineral; esto impacta en la posibilidad de precipitación de metales y el tipo 

de complejos formados entre los ligandos y los metales. Este es uno de los 

parámetros más importantes que tienen influencia no solo en los sitios de 

adsorción, sino también en las características químicas de la solución de los 
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metales pesados ya que la hidrólisis, formación de complejos con ligandos 

orgánicos y/o inorgánicos, reacciones redox, precipitación y disponibilidad de 

metales pesados son todos influenciados por este parámetro (Malamis y Katsou, 

2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016). 

Las diferentes especies dominantes en una solución a diferentes valores 

de pH, difieren de carga electroestática 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 solución. El punto de pH de carga cero 

(pHpzc) es el pH de la solución 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 atracción de iones 

cargados negativamente es posible que ocurra. En un ambiente altamente ácido, 

ciertos grupos funcionales empiezan a protonarse y las especies se cargan 

positivamente, lo que resulta en una reducción de la atracción entre los metales 

y los minerales (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi 

et al., 2016). 

La desprotonación 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 precipitación, la cual puede complicar el proceso de 

adsorción (Malamis y Katsou, 2013). 
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La precipitación ocurre en un ambiente alcalino enmascarando el 

verdadero alcance de la adsorción 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 adsorción más baja ocurrió en ambientes muy 

ácidos (pH≤3), mientras que la adsorción más alta se observó usualmente en el 

rango de pH de 5.0 a 8.0. Aunque la máxima adsorción se observó, en algunos 

casos, a valores de pH superiores a 8.0, esto se puede explicar por el hecho de 

la precipitación de metales que se consideró que fueron eliminados pero no 

adsorbidos (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et 

al., 2016). 

Se encontró que el pH óptimo para la adsorción del Ni+2 por una zeolita 

fue de 6, mientras que un ambiente ácido, el desempeño de la clinoptilolita se 

redujo, debido a la presencia de protones que competían con los iones del Níquel 

por los sitios de adsorción disponibles. La precipitación de metales se observó a 

valores superiores de pH de 8 (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 

2015; Ghasemi et al., 2016). 

Çoruh y Ergun, (2009) encontraron que la más alta capacidad de adsorción 

de una clinoptilolita natural o modificada se lleva en el rango de pH entre 7 a 8, 

mientras que la adsorción fue alta y estable en el rango de pH de 4 a 6. 

Malamis y Katsou, (2013), concluyeron que el pH óptimo para la adsorción 

del Níquel por la clinoptilolita era de 7.5, mientras que el desempeño más bajo 
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fue obtenido a un pH de 3.4, debido a la competencia de los iones Hidrógeno con 

este metal. Con valores de pH en el rango de 4 a 7, la adsorción del níquel por 

bentonita, zeolitas y vermiculita es estable, mientras que la remoción mayor del 

Níquel se obtuvo a valores de pH≥8, lo cual fue principalmente atribuido a la 

precipitación.  

En otro estudio se obtuvo que la máxima adsorción del Níquel por una 

zeolita se lleva cabo a valores de pH≥6, pero se menciona que en la región 

alcalina la verdadera capacidad de adsorción fue baja ya que la precipitación 

también ocurre (Malamis y Katsou, 2013). 

Marzal et al., (2005) también reporto que la adsorción más alta del Níquel 

por una zeolita se obtuvo en valores de pH cercanos a 8 y en un ambiente 

altamente ácido resulto en una baja adsorción. Se ha explicado que las 

variaciones en la adsorción del Níquel de acuerdo con los valores de pH se deben 

básicamente a la competencia entre los iones metálicos y los iones H3O+, que 

capturan los sitios de adsorción disponibles en la superficie de los minerales. 

Purna Chandra Rao et al., (2006) estudiarón la adsorción del Zinc por 

medio de una zeolita 4A, zeolita 13X y bentonita y concluyeron que la mayor 

adsorción ocurrió a un pH de 6. 

Álvarez-Ayuso et al., (2003) reportarón que una zeolita NaP1 presento una 

capacidad de adsorción estable del Ni+2 en un rango de pH entre 4 a 6, mientras 

que la capacidad de adsorción más alta para el Zn+2 se obtuvo a un pH de 6. 
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En una investigación que realizo Ok et al., (2007) reportaron que la 

adsorción más alta para el Zinc por medio de una mezcla de zeolitas y desechos 

de la fabricación de cemento Portland ocurrió a un pH de 6. 

La selectividad de los minerales por metales específicos es influenciada 

por el pH de la solución(Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; 

Ghasemi et al., 2016).  

Temperatura y Termodinámica 

La temperatura está directamente relacionada con la energía cinética de 

los iones metálicos en solución. Una elevación en la temperatura 

subsecuentemente repercutirá en un incremento en el rango de la difusión del 

sorbato. En conclusión, cualquier alteración en la temperatura afectara el 

equilibrio de la capacidad de adsorción del adsorbente y en particular en el 

sorbato. Usualmente, un aumento en la temperatura aumentara la toma de los 

iones metálicos debido a un incremento en la afinidad del mineral por los metales 

y/o un incremento en la actividad de los sitios del sólido (Malamis y Katsou, 2013; 

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

A altas temperaturas la energía en el sistema ayudara a la fijación 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 energía cinética lo cual facilita el acceso de los iones metálicos 

a los sitios activos de adsorción, (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 adsorción, (3) decremento en la resistencia para la transferencia de masa 

(Malamis y Katsou, 2013). 

Un aumento en la temperatura está acompañado con un decremento en 

el grosor de la película 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 difusión 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 difusión efectivo de los iones en la fase 

sólida 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 electrostáticas empiezan a ser débiles y los iones empiezan a ser 

más pequeños porque la solvatación 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 daño físico en la 

estructura del mineral, reduciendo su capacidad de adsorción. En muchos de los 

casos, es deseable evaluar la capacidad de adsorción de los minerales a 

temperatura ambiente, ya que elevar la temperatura en las condiciones de 

operación de un proceso a escala real, tendrían un costo muy elevado. 

Variaciones en la temperatura causan cambios en los parámetros 

termodinámicos, como ΔG, ΔH y ΔS. (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; 

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

Pequeñas fluctuaciones en la temperatura no son consideradas críticas. 

Valores positivos en el cambio de la entalpía (ΔH > 0) muestran que el proceso 
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de adsorción es endotérmico, mientras que valores negativos (ΔH < 0) muestran 

que el proceso es exotérmico. Valores negativos en la energía libre de Gibbs (ΔG 

< 0) nos indicara que el proceso de adsorción de espontaneo. Un aumento en la 

temperatura resulta en un aumento en los valores negativos de la energía 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).  

ΔH es una medida del nivel de interacción entre el metal y el adsorbente, 

lo que implica la resistencia de la unión. La adsorción física 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 adsorción es de la misma magnitud observado durante el 

proceso físico (Malamis y Katsou, 2013). 

Tamaño del Granulo del Adsorbente 

El efecto del tamaño de la partícula del mineral en la remoción del Níquel 

y zinc ha sido estudiado por varios investigadores. Entre los más prominentes 

estudios podemos mencionar a Bosso y Enzweiler, (2002); Álvarez-Ayuso y 

García-Sánchez, (2003); Beyazit et al., (2003); Donat et al., (2005); Wingenfelder 

et al., (2005); Malandrino et al., (2006); Ören y Kaya, (2006); Sprynskyy et al., 

(2006); Baker et al., (2009); Katsou et al., (2010b). 
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El área específica de un mineral depende del tamaño de la partícula, de la 

distribución del tamaño del poro y la rugosidad de la superficie. Partículas con 

diámetros pequeños están caracterizados por áreas superficiales específicas 

grandes y por este motivo la adsorción aumenta y disminuye el tiempo requerido 

para alcanzar el equilibrio. Cada sitio de adsorción es caracterizado por su 

disponibilidad y su accesibilidad con respecto a los iones entrantes. La 

disponibilidad está relacionada con las características del equilibrio y la 

accesibilidad con la cinética. La disponibilidad de los sitios activos remanentes 

es casi una constante entre las partículas grandes y pequeñas, ya que la 

concentración de los sitios disponibles es constante. Sin embargo, la 

accesibilidad de los iones metálicos a los sitios disponibles es favorecida cuando 

el adsorbente consta de partículas pequeñas, ya que la trayectoria de los iones 

metálicos será corta (Malamis y Katsou, 2013).  

De esta manera, la reducción en el tamaño de la partícula, se esperará 

que favorezca la cinética de los iones metálicos hacia el adsorbente. A pesar de 

que el tamaño del granulo afecta la capacidad de adsorción, usualmente las 

diferencias no son críticas. La mayoría de los estudios muestran que el tamaño 

pequeño de los gránulos de los minerales favorece la capacidad de adsorción, 

dado que la gran área específica superficial de los minerales puede aumentar 

(Donat et al., 2005; Wingenfelder et al., 2005; Ören y Kaya, 2006; Sprynskyy et 

al., 2006; Katsou et al., 2010b). 
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En contraparte algunos estudios reportan que el tamaño del granulo no 

tiene impacto o este impacto es muy pequeño en la capacidad de adsorción 

(Bosso y Enzweiler, 2002; Malandrino et al., 2006). 

En los materiales porosos el área superficial interna es por mucho más 

crítica que el área externa. Por consiguiente, los cambios en la superficie externa 

producto de la disminución del tamaño del granulo pueden tener un efecto 

limitante en la capacidad de adsorción de los minerales. En términos cinéticos, 

ha sido reportado que el impacto del tamaño del granulo es más importante 

durante las primeras etapas de la adsorción; esto puede estar relacionado con el 

hecho de que la difusión externa es usualmente critica en las primeras etapas de 

la adsorción (Malamis y Katsou, 2013). 

En los procesos de adsorción en los cuales la difusión de una película es 

imperiosa, el tamaño de los gránulos parece que tiene mayor influencia en el 

proceso de adsorción, mientras que en los casos en que la difusión intraparticulas 

es dominante, la influencia del tamaño del granulo se minimiza (Malamis y 

Katsou, 2013). 

En un estudio se revelo, que se podría controlar los pasos de la adsorción 

si variábamos el diámetro de las partículas del adsorbente. La velocidad es 

proporcional al radio de la partícula cuando la difusión de la película es la etapa 

de control e inversamente proporcional a la raíz cuadrada del radio de la película, 

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

La masa del mineral en la solución también afecta al proceso de adsorción, 

ya que esta cantidad determina la disponibilidad de sitios activos. Un aumento en 

la cantidad de adsorbente resulta en más sitios que estarán disponibles en el 

mismo volumen de solución. A bajas concentraciones de adsorbentes, habrá 

grandes cantidades de sorbatos que estarán 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 concentración del sólido aumentará el área superficial 

del adsorbente, lo cual a su vez incrementará el número de sitios de unión para 

el mismo volumen de líquido y con esto la cantidad de metal adsorbido se 

incrementará. Pero sin embargo, la cantidad de metal adsorbido por unidad de 

masa del mineral disminuirá (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 

2015; Ghasemi et al., 2016). 

A concentraciones muy altas de minerales, la concentración de metales 

disponibles será 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 unión por el incremento en la 

concentración del adsorbente pudiera resultar en una toma específica de metales 

baja (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 

2016). 

Las interacciones entre las partículas minerales empiezan a ser 

importantes cuando la masa del adsorbente en la fase líquida es alta y puede 
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causar bloqueo físico de alguno de los sitios de adsorción, disminuyendo la 

eficiencia de la adsorción. Esas mencionadas interacciones pueden crear 

interferencias electrostáticas, tales que las cargas eléctricas superficiales en la 

cercanía del conglomerado de las partículas disminuya la atracción entre los 

solutos adsorbidos y la superficie de los gránulos individuales (Malamis y Katsou, 

2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016) . 

En paralelo, la interacción entre las partículas puede causar desorción de 

los iones metálicos, cuando su adsorción en el mineral es del tipo reversible. A 

bajas concentraciones del mineral, los iones metálicos en la solución no solo 

serían adsorbidos sobre la superficie del sorbente, pero deberían también 

desplazarse dentro de su parte interna, por lo que se facilitaría el gradiente de 

los iones metálicos. Por lo tanto, aunque el número de sitios de adsorción por 

unidad de masa en un adsorbente deberían 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 líquido 

dado, reducirá el número de sitios disponibles por unidad de masa del 

adsorbente, ya que es probable que disminuya la superficie efectiva. Además, el 

aumento en la cantidad del mineral afecta el pH de la solución, 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 más 

iones H+ influenciando en un aumento en el pH final de la solución (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 remoción de 

metales pesados, podemos mencionar las más importantes: Mellah y 

Chegrouche, (1997); Beyazit et al., (2003); Donat et al., (2005); Kaya y Oren, 

(2005); Marzal et al., (2005); Gupta y Bhattacharyya, (2006); Ören y Kaya, (2006); 

Purna Chandra Rao et al., (2006); Kocaoba et al., (2007); Oter y Akcay, (2007); 

Veli y Alyüz, (2007); Argun, (2008); Gupta y Bhattacharyya, (2008); Çoruh y 

Ergun, (2009); Ijagbemi et al., (2009); Mishra y Patel, (2009); Song et al., (2009); 

Yang et al., (2009); Alandis et al., (2010); Katsou et al., (2010ª); 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 remoción de metales pesados 

(Marzal et al., 2005; Gupta y Bhattacharyya, 2006; Purna Chandra Rao et al., 

2006; Veli y Alyüz, 2007; Sen Gupta y Bhattacharyya, 2008; Çoruh 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; Ören 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 adsorción. Primeramente, se mencionará, su asociación con sitios 

de adsorción insaturados y en segundo lugar la agregación de partículas como 

resultado de una disminución en el área superficial total y un aumento en el largo 

de la trayectoria de la difusión (Malamis y Katsou, 2013). 
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Estas interacciones entre las partículas del mineral, empiezan a tener 

importancia cuando la masa del adsorbente es alta y puede obstruir físicamente 

algunos sitios de adsorción, impidiendo la entrada de iones metálicos a estos 

sitios (Malamis y Katsou, 2013).  

Kaya y Oren, (2005) encontraron que al aumentar la concentración del 

adsorbente resultaba en una disminución de la toma del Zinc. Estos 

investigadores mencionaron que bajas concentraciones de adsorbentes tenían 

como consecuencia una mejora en la adsorción debido a un incremento en el 

área de la interface sólido-líquido, como resultado de la dilución de la suspensión  

Se estableció que para una concentración de metal inicial dada la 

capacidad de adsorción en equilibrio disminuye a medida que la concentración 

del mineral en la solución aumenta, hasta el punto en que se alcanza un valor 

crítico 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 

adsorción. Existen varios estudios que realizan una comparación entre diferentes 

tipos de minerales ya sean naturales o modificados, para la remoción de Níquel 

y Zinc, entre los que podemos mencionar están Cincotti et al., (2001); Álvarez-

Ayuso et al., (2003); Álvarez-Ayuso y García-Sánchez, (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 Stefanović et al., (2007); Bhattacharyya, (2008); Bhattacharyya y Gupta, 
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(2008ª); Bhattacharyya y Gupta, (2008b); Bhattacharyya y Sen Gupta, (2009); 

Çoruh y Ergun, (2009); Ijagbemi et al., (2009); Alandis et al., (2010); Katsou et 

al., (2010ª); Mockovciaková et al., (2010); Olu-Owolabi y Unuabonah, (2010); 

Katsou et al., (2010b). 

En la gran mayoría de los casos el tratamiento químico y/o térmico 

aumenta la capacidad de adsorción de los minerales, aunque hay que mencionar 

que se han observado comportamientos opuestos (Malamis y Katsou, 2013). 

Se reportó que someter a las zeolitas a un pretratamiento con HCl o NaCl 

incrementa su capacidad de adsorción (Çoruh 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+2 son intercambiadas de la solución por fuertes Na+ (Malamis y Katsou, 

2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016). 

Acondicionar con soluciones de HCl y NaCl puede remover partículas de 

polvo muy finas de la superficie cristalina de la clinoptilolita logrando que la 

apertura de los poros y canales sea más accesible a los iones metálicos(Malamis 

y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016). 

Se encontró que una zeolita sintética NaP1 tenía 10 veces mayor 

capacidad de adsorción para Níquel y Zinc que una zeolita natural (Álvarez-

Ayuso et al., 2003). 

En otro estudio se llegó a la conclusión de que una bentonita cálcica tenía 

menor capacidad de adsorción para el Níquel y Zinc que una bentonita sódica 

(Álvarez-Ayuso y García-Sánchez, 2003). 
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Se llegó a la conclusión de que una zeolita 4A producida a partir de cenizas 

de combustión de carbón presentaba la misma capacidad de adsorción para el 

Níquel y Zinc que una zeolita comercial 4A (Malamis y Katsou, 2013). 

Cuando las zeolitas son expuestas a soluciones concentradas de NaCl las 

convierte a un estado monoiónico de la forma sódica mejorando su capacidad de 

intercambio iónico(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 desempeño como adsorbente, mientras si se trata con 0.75 M H2SO4 

su desempeño disminuye (Blais et al., 2003). 

La capacidad de adsorción de los minerales se ve significativamente 

afectada con las variaciones de pH que resultan de los tratamientos ácidos 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 

adsorción comparadas con una zeolita sin este tratamiento. La clinoptilolita que 

se acondiciona químicamente con NaCl y CaCl2 aumenta su capacidad de 

remoción de Zinc (Cerjan Stefanović et al., 2007). 

Al modificar bentonita con iones sulfatos y fosfatos incrementan su 

capacidad de adsorción 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 adsorción del Zinc comparada con la 

clinoptilolita que no se acondiciono (Athanasiadis y Helmreich, 2005). 

Cuando la clinoptilolita se modifica sódicamente aumenta su desempeño 

de adsorción del Zinc en comparación con una zeolita que se modifica (Cincotti 

et al., 2001; Cerjan Stefanović et al., 2007).  

Algunos estudios reportan que la modificación de los minerales tiene 

efectos adversos sobre la capacidad de adsorción de estos (Malamis y Katsou, 

2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).  

Esta disminución de la capacidad de adsorción se observó en algunos 

estudios para la montmorillonita y la bentonita (Gupta y Bhattacharyya, 2006; 

Malandrino et al., 2006; Mockovciaková et al., 2010) pero esto no fue observado 

para la clinoptilolita. 

La afinidad por el Níquel 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 adsorción del Zinc en aguas residuales para diferentes 

tipos de zeolitas presenta una gran variabilidad, teniendo un rango muy amplio 

que va desde los 5.6 a 44.1 mg g-1 (Malamis y Katsou, 2013). 

Se puede concluir que las zeolitas sintéticas presentan mayor efectividad 

(>96%) para la remoción del Zn+2, tanto en soluciones sintéticas multimetálicas 

como en aguas pluviales, comparadas con las zeolitas naturales (Malamis y 

Katsou, 2013). 
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El desempeño mayor en las zeolitas sintéticas puede ser explicado por el 

mayor contenido de aluminio, su pureza, su intercambiabilidad, forma 

monoiónica, tamaño de granulo más pequeño y su mayor área interna (Malamis 

y Katsou, 2013). 

Adsorción Competitiva 

La presencia de otros cationes, diferentes a los que se deberá de eliminar 

de las aguas residuales, estos tienen una influencia negativa sobre el proceso de 

adsorción (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et 

al., 2016).  

El desempeño del adsorbente depende del tipo y concentración de los 

otros cationes que coexisten en la fase líquida y más importante aún con la 

selectividad del adsorbente por los cationes, comparado con su selectividad 

hacia los metales pesados que se están investigando (Malamis y Katsou, 2013; 

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

La presencia de otros cationes en la solución puede reducir la capacidad 

de adsorción comparándola con la obtenida de cada metal por individual en 

sistemas monometálicos, particularmente cuando el mineral es más selectivo por 

los cationes que están compitiendo. Se estudió la adsorción de Níquel y Zinc por 

un mismo mineral y la remoción fue significativamente superior cuando no se 

tenían otros cationes (Katsou et al., 2010b; Katsou et al., 2010a). 

Sin embargo, en ciertos casos la adsorción de todos los metales 

permanecieron relativamente constantes aun en el caso de que hubiera otros 

cationes en la solución (Malamis y Katsou, 2013). 
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La reducción del desempeño de los adsorbentes depende de su 

selectividad y afinidad por el respectivo ión en comparación con los iones que 

compite, así como de las propiedades y la concentración de cada ión (Malamis y 

Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).  

Los parámetros que impactan el desempeño de un adsorbente están 

relacionados con las características del adsorbente, las propiedades de los iones 

metálicos y las características de la fase líquida (Malamis y Katsou, 2013; Kim et 

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

Los iones metálicos que tienen radios hidrodinámicos (Radio de Stokes o 

Radio de Stokes-Einstein) pequeños tiene más fácil acceso a la superficie del 

mineral y pueden difundirse más fácilmente dentro de los poros, pero por otro 

lado, la presencia de iones que tienen un radio hidrodinámico grande, conllevan 

a una saturación más rápida de los sitios de adsorción (Malamis y Katsou, 2013). 

Además, la electronegatividad y el potencial iónico presentan un indicador 

del poder de adherencia de los iones metálicos sobre el sólido. Los metales que 

presentan una alta electronegatividad presentan una gran adherencia sobre los 

adsorbentes. Al mismo tiempo,  los metales que tienen un alto potencial iónico 

son fuertemente encadenados por los sitios de adsorción (Malamis y Katsou, 

2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi et al., 2016).  

No obstante, su interacción con ciertos grupos funcionales del adsorbente 

pueden presentar uniones más débiles que con otros metales que tienen más 

bajo potencial iónico (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 

adsorción con uniones débiles. Por ejemplo, la selectividad de una zeolita tipo 

4A, la toma de metales de una solución multimetálica, el orden de afinidad es Cu 

> Cr+3> Zn > Co > Ni. El incremento en la concentración de los iones metálicos 

en la solución trae como consecuencia, una reducción significativa en la 

adsorción del Zn, Co y Ni. La baja selectividad de las zeolitas por esos metales 

comparados con el Cu y Cr+3 tiene la consecuencia de la reducción en la 

capacidad de adsorción (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 energía de 

hidratación de los iones, tampoco a la energía libre de hidratación (Malamis y 

Katsou, 2013). 

Los iones metálicos tienen una alta energía libre de hidratación debido a 

que prefieren el líquido mucho más que a la fase sólida. Los investigadores 

atribuyen la alta remoción de Cu y Cr+3 a la facilidad con que estos iones 

metálicos precipitan en forma de hidróxidos 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 reducción de la adsorción del Cobre, níquel 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 multimetálico, es el que a continuación se muestra: Pb > Zn > Cu > Ni, 

el cual es el mismo que se observa para soluciones monometálicas. Se ha podido 

observar una disminución considerable en la adsorción del Ni en la clinoptilolita 

en una solución multimetálica, conteniendo Pb, Cu, Cd y Ni, en comparación con 

una solución monometálica, esto probablemente es causado por la afinidad del 

sorbente por los otros metales en la solución. Los otros metales en la solución, 

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 continuación se menciona: Pb > Cu > Cd > Ni. La temperatura tiene 

una influencia insignificante en el desarrollo de la adsorción competitiva (Malamis 

y Katsou, 2013). 

La concentración inicial de los cationes en competencia presenta una 

influencia en la adsorción de metales pesados en minerales. Cuando la 

concentración inicial de un metal es alta, usualmente se registra una adsorción 

alta para este, ya que tiene la ventaja competitiva comparado con los otros 

metales que se encuentran coexistiendo en la solución(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 concentración inicial 
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en la fase líquida. Sin embargo, la concentración inicial del metal es solo uno de 

los múltiples factores que pueden tener impacto sobre la adsorción competitiva. 

Otras propiedades como el tamaño iónico, valencia, energía de hidratación, 

potencial iónico, son parámetros 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 metálicos monovalentes que tienen una 

densidad de carga baja (Malamis y Katsou, 2013). 

Entre los cationes metálicos divalentes, la selectividad de los minerales 

depende de la energía de hidratación, los minerales son más selectivos hacia los 

cationes que tienen baja energía de hidratación (Malamis y Katsou, 2013). 

Los minerales tienen alta selectividad por los metales que tienen valencias 

grandes (interacción electrostática), este hecho puede explicar la mayor 

adsorción del Cr+3 comparado con el Cu+2. Cuando dos metales tengan la misma 

valencia, la selectividad usualmente aumentara con la reducción del radio iónico 

de hidratación (Malamis y Katsou, 2013; Kim et al., 2015; Li et al., 2015; Ghasemi 

et al., 2016).  

Los metales que tienen un radio iónico grande y una densidad de carga 

pequeña presentan características de adsorción desfavorables. Al mismo tiempo 

esos metales son influenciados en mayor medida por la protonación 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 

solución multimetálica es la que a continuación 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 solución puede 

influenciar el proceso de adsorción; un incremento en los metales alcalinotérreos 

usualmente limita el proceso de adsorción. La presencia de Na+ en la solución 

tiene un impacto pequeño sobre la adsorción de Cr+3 y Cu+2 más 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 hidratación 

grande y a la formación 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 adsorción del Ni y Cd por las zeolitas y bentonitas disminuye 

significativamente con la presencia de Mg+2, Ca+2 y Fe+3. La influencia de cationes 

en competición es muy grande para las zeolitas comparado con las bentonitas, 

mientras que la presencia de Mg repercute en una gran reducción de la toma de 

Zn y Cd por minerales en comparación 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 función de la energía libre de hidratación y las 

interacciones electrostáticas entre los iones libres y los que están localizados en 

la estructura de la zeolita (Malamis y Katsou, 2013). 

La preferencia de un mineral por un ión metálico está en contraposición 

con otro ión y depende de la energía electrostática de la interacción iónica con la 

enrejado aniónico que prevalece sobre su diferencia en la energía libre de 
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hidratación. 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 adsorción, su selectividad se reduce con el aumento de su radio iónico. Los 

cationes que tienen una densidad de carga mayor serán 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 preferirán a los 

cationes divalentes. En la malla de la clinoptilolita se forman  campos aniónicos, 

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 energía de hidratación tales como el Pb+2, 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 metálicos por la clinoptilolita con una 

tasa de 4.2 para Si/Al es la siguiente: Cs+ > NH4+ > Pb+2 > Na+ > Sr+2 > Cd+2 > 

Zn+2 ≈Cu+2 (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+2 es debido a su baja energía de hidratación. En otro 

estudio se obtuvieron resultados similares para el orden de selectividad para la 

clinoptilolita, es orden fue: NH4
+ > Pb+2 > Na+ > Cd+2 > Cu+2 ≈Zn+2. La selectividad 
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de la clinoptilolita está determinada principalmente por la energía libre de 

hidratación de los cationes (Malamis y Katsou, 2013). 

Otro orden de selectividad para las zeolitas naturales fue encontrado y es 

el siguiente: Ba+2 > Pb+2 > Cd+2 > Zn+2 > Cu+2. Una secuencia de selectividad 

para la clinoptilolita sódica es la siguiente: Pb+2 > NH4+ > Cu+2, Cd+2 > Zn+2, Co+2 

> Ni+2 > Hg+2. Resultados similares fueron obtenidos en otra investigación de 

remoción de metales pesados por clinoptilolita en una solución multimetálica, el 

orden de selectividad fue: Pb > Cu > Cd > Zn > Cr > Co > Ni (Malamis y Katsou, 

2013). 

Se resumió el orden de selectividad de clinoptilolita, de diferentes 

orígenes, de la adsorción competitiva de metales pesados y se confirmó la alta 

selectividad de este mineral por el Plomo (Wang y Peng, 2010). 

De la discusión anterior se puede concluir que la energía de hidratación, 

la densidad de carga (proporción de carga/radio iónico) y la dimensión de los 

iones hidratados proveen un indicador de la preferencia de los minerales, por los 

diferentes metales durante el proceso de adsorción competitivo. Sin embargo, la 

selectividad de un mineral también depende de otros parámetros tales como la 

geometría y/o la orientación del ión. Por ejemplo: la clinoptilolita es muy selectiva 

por el ión amonio, dada su alta energía de hidratación (-1329 Kcal/mol). Esto 

ocurre porque NH4
+ puede fácilmente introducirse a través de los canales de la 

clinoptilolita por su apropiada transformación y orientación (Malamis y Katsou, 

2013). 
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Wingenfelder et al., (2005) atribuyerón la alta dificultad para la adsorción 

del Cd y Zn por las zeolitas y el bajo impedimento de la adsorción del Pb que 

ocurre cuando se registra un aumento en la concentración de Ca+2 en la solución, 

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 energía de hidratación y como 

resultado de eso, una alta adsorción de este por las zeolitas. Al mismo tiempo su 

presencia en la solución reduce la adsorción del Cd y Zn, mientras la presencia 

de otros cationes, por ejemplo, Ca+2 presenta un impacto menor en la adsorción 

del Plomo. 

Panayotova y Velikov, (2003) realizaron una comparación de la remoción 

del Ni y Zn por una zeolita natural de Bulgaria en soluciones mono y 

multimetálicas (Ni, Zn, Pb, Cu, Cd) y concluyeron que se observaba una 

disminución considerable de la toma de los metales en la solución multimetálica.  

Sin embargo, Panayotova y Velikov, (2003) reportan que la presencia de 

Ca+2 en las soluciones mono y multimetálicas disminuyeron la adsorción de 

metales por la zeolita en el siguiente orden: Zn≈Cd > Ni > Cu; la presencia de 

Mg+2 en la solución multimetálica no presento un impacto significativo en la 

remoción de los metales. La disponibilidad de Mg+2 en la solución monometálica 

condujo a una disminución considerable de la adsorción del Ni y Zn por la zeolita. 

En el estudio antes mencionado la presencia de Mg+2 en las aguas residuales 

represento una pequeña disminución en la remoción del Ni y Zn por una zeolita 

acondicionada con NaCl en una solución multimetálica que contenía Pb, Cd, Cu, 

Zn y Ni.  
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Mientras que una disminución considerable en la adsorción de ambos 

metales por la zeolita acondicionada se observó, dado por la presencia de Ca+2, 

que se caracteriza por una energía de hidratación baja comparada con los otros 

dos metales pesados (Panayotova y Velikov, 2003). 

En muchos estudios documentados muestran que la adsorción del Ni y 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 

adsorción de los metales (Malamis y Katsou, 2013). 

En algunos trabajos, se ha encontrado que aunque la capacidad de 

adsorción individual de los minerales por cada metal disminuye en una solución 

multimetálica comparada con la adsorción en una solución monometálica, la 

remoción 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 contaminación del agua por metales pesados es uno de los problemas 

ambientales más acuciantes de las últimas décadas. Las aguas residuales de 

muchos procesos industriales contienen altas concentraciones de metales y 

tienen un pH muy ácido. Por lo tanto, las tecnologías para eliminar metales 

pesados de las soluciones acuosas son costosas o sufren deterioro cuando 

entran en contacto con sustancias con pH ácido. Las zeolitas naturales han 

demostrado ser un adsorbente de metales pesados de bajo costo. Este estudio 

tuvo como objetivo determinar los parámetros básicos para la eliminación 

eficiente de cobre por aluminosilicatos. Se acondicionó una zeolita con H2SO4 

concentrado para desarrollar más 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 máxima eliminación se obtuvo con valores de pH neutro; El modelo 

Freundlich tuvo el mejor rendimiento. La eficiencia de eliminación aumentó a 

medida que aumentó la concentración inicial de la solución. 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 H2SO4 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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INTRODUCCIÓN 

El término metal pesado se usa para describir un grupo de elementos que 

tienen una densidad atómica mayor de 6 gcm-3. Estos son los principales 

contaminantes de los depósitos de agua, debido a su toxicidad, no 

biodegradación 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 minería 

y la fundición, la fabricación de bronce, las industrias de electrodeposición, la 

refinación de petróleo y la fabricación de agroquímicos, que producen cantidades 

masivas de aguas residuales y lodos que contienen iones de Cu(II) en diversas 

concentraciones que tener efectos negativos en el medio ambiente acuático y la 

salud humana. El nivel máximo diario permitido para el desecho de cobre en un 

cuerpo de agua de acuerdo con las regulaciones mexicanas es de 6 mg L-1 (NOM-

001-SEMARNAT-1996); en los EE. UU., el nivel máximo diario es 4.14 mg L-1 

(Código Electrónico de Regulaciones Federales (e-CFR), Título 40. Protección 

del Medio Ambiente, Capítulo I. Agencia de Protección Ambiental, Subcapítulo N. 

Directrices y Estándares para Efluentes, Parte 437) Categoría de fuente de punto 

de tratamiento centralizado de residuos, Subparte A, Tratamiento y recuperación 

de metales, Sección 437.11 Limitaciones de efluentes que se pueden obtener 

mediante la aplicación de la mejor tecnología de control practicable actualmente 

disponible (BPT). El cobre también se puede encontrar como contaminante en 
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los alimentos, especialmente en mariscos, hígado de res, hongos y nueces. La 

toxicidad del cobre en humanos ha sido revisada a fondo por algunos 

investigadores. La intoxicación aguda por cobre por ingestión puede mostrar 

efectos sistémicos como hemólisis y daño hepático y renal; irritación del tracto 

respiratorio superior, trastornos gastrointestinales con vómitos 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 Güngör, 2016). Las tecnologías de 

tratamiento tradicionales para la eliminación de metales pesados incluyen una 

combinación de métodos químicos, físicos y biológicos, pero estos requieren una 

gran inversión 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 economías emergentes, es el uso de bioadsorbentes y 

zeolitas naturales, ya que presentan un bajo costo en comparación 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 alúmina (AlO4) y sílice (SiO4). El ion de aluminio es 

pequeño y ocupa la posición en el centro del tetraedro de cuatro átomos de 

oxígeno, su reemplazo isomorfo de Si4+ y Al3+ 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 iónico y la hidratación reversible (Choi et 

al., 2016; Zanin et al., 2017) . La sustitución de Si4+ por Al3+ 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 ácido 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 ácido a una zeolita, suministra H+, causa una ruptura 

parcial de los enlaces Al-O-Al y Al-O-Si a través de la desaluminización, como lo 

indican las relaciones más bajas de Si / Al, con esto se sugiere que los enlaces 

desaluminizados Al-O- y Si-O- son sitios potenciales de intercambio iónico (Paul 

et al., 2017). Las zeolitas pueden modificarse mediante tratamientos, como los 

ataques químicos. Un tratamiento ácido puede mejorar su capacidad de 

adsorción y expandir su sistema de poros. El ataque ácido desaluminiza la 

estructura porque ataca y debilita los enlaces Al-O, causando defectos y espacios 

en el esqueleto. Estos tratamientos aumentan el tamaño y la cantidad de poros 

de la zeolita, aumentando el área de superficie y la capacidad de adsorción. El 

tratamiento con ácido puede usarse como un método simple y económico para 

aumentar la capacidad de adsorción de las zeolitas naturales Wang et al., 2012). 

Los drenajes producidos por la minería suelen tener un pH muy ácido, que puede 

tener un efecto sobre la estructura cristalina de las zeolitas; por lo tanto, es 

importante conocer el grado de afectación de la capacidad de adsorción de una 

zeolita (Clinoptilolita) una vez que se ha puesto en contacto con una solución con 

valores de pH ácido extremo. El pH de la solución afecta tanto a la química 
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acuosa como los sitios de unión a la superficie del adsorbente (Demiral y Güngör, 

2016). El objetivo de este estudio fue determinar el diseño básico parámetros de 

un proceso de tratamiento para la eliminación de cobre y el grado de afectación 

de la capacidad de adsorción después del acondicionamiento ácido. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

Reactivos 

Todos los reactivos utilizados para la preparación de las soluciones 

estándar se elaboraron con productos de grado reactivo. La solución estándar de 

Cu(II) se preparó con sulfato de cobre Pentahidratado (CuSO4 · 5H2O). 

Preparación del Material Adsorbente 

Para este estudio se utilizó un material zeolítico extraído de un depósito 

ubicado en las cercanías 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 metálico. Para el estudio se utilizó el material que atravesó una malla 

No. 10 (tamiz STD de EE. UU.) Con una abertura de 2 mm. Las muestras se 

acondicionaron por inmersión en ácido sulfúrico concentrado (H2SO4) durante 24 

horas, después del acondicionamiento se decantaron, se lavaron con agua 

destilada y se secaron en un horno. 

Caracterización del Material Adsorbente  

El material fue caracterizado utilizando un espectrofotómetro 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 sódica (López-

Aguilar et al., 2016).  
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Metodología 

Todo el material de laboratorio se lavó previamente con HNO3 al 5%, luego 

se enjuagó con agua destilada y se secó 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 adsorción se llevaron a cabo por 

triplicado a una velocidad de agitación constante. Se agregaron 3 g de zeolita con 

una variación no mayor de +/- 0.005 g a 100 ml de la solución de concentración 

conocida. Los valores de pH se ajustaron con HNO3 y NaOH 0.1 N según el caso 

y con la cantidad necesaria hasta que se ajustó el valor de pH deseado. Una vez 

finalizada la prueba, las muestras se separaron en papel de filtro Whatman 

número 1. La concentración de metales residuales se midió mediante ICP-OES 

Perkin Elmer OPTIMA 8300. El porcentaje de eliminación se calculó con la 

siguiente expresión: 

% 𝑅𝑒𝑚𝑜𝑐𝑖ó𝑛 =
𝐶𝑖−𝐶𝑓

𝐶𝑖
∗ 100             (1) 

𝑞𝑒 =
𝐶𝑖−𝐶𝑓

𝑚
∗ 𝑉          (2) 

Dónde: Ci y Cf es la concentración inicial y final respectivamente (mgL-1), 

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

Estudios de Sorción 

Efecto del pH de la solución. Un experimento de 7 niveles con 3 

repetición se le realizó una prueba de ANOVA de una vía. Los valores de pH 

utilizados fueron 2, 3, 4, 5, 6, 7 y 8. A 100 mL de una solución de 50 mg L-1 Cu(II) 

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



67 
 

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

Máxima capacidad de sorción. A una masa constante de 3 g de zeolita 

fue usada con un volumen de 100 mL de una solución que contenía una 

concentración especifica. El valor de pH se ajustó al rango óptimo obtenido en el 

diagrama de concentración de especies de cobre en solución acuosa, el rango 

fue de 4.0-4.5. Se realizó una prueba experimental de una vía, de 5 niveles y 3 

repeticiones para observar la reproducibilidad de los resultados; se utilizó el valor 

promedio obtenido en este procedimiento. Las concentraciones utilizadas para 

cada metal fueron 50, 100, 150, 200 y 250 mgL-1. El tiempo de agitación fue de 

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

Determinación de pHpzc. El valor de pH al que la carga superficial neta 

era cero se conoce como pHpzc. A pH <pHpzc, la superficie de zeolita tiene una 

carga neta positiva, mientras que a pH> pHpzc 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 información sobre la posible atracción y 

repulsión entre el sorbente y el sorbato. (Fiol y Villaescusa, 2009). Para la 

determinación del pH en el punto de carga cero (pHpzc) se utilizó 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 adición de HNO3 diluido o 

NaOH. El valor exacto de cada una de las soluciones se llama pH inicial (pHi). 

Se pesó una muestra de la zeolita (0.2 g) y se añadió 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 terminó la agitación, las muestras se filtraron para separar el 

adsorbente y la fase líquida; Se cuantificó el valor de pH final (pHf). El pHpzc es 

el punto donde la curva de pHf versus pHi se cruza con la línea de trazado pHi = 

pHf  (Al-Degs et al., 2008b; Sun et al., 2013; Mourid et al., 2017; Tabassi et al., 

2017). 

Evaluación de la Adecuación 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 utilizó 

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

%𝑃𝐸𝑅 =
100

𝑛
∑ ‖

𝑞𝑖,𝑐𝑎𝑙−𝑞𝑖,𝑒𝑥𝑝

𝑞𝑖,𝑒𝑥𝑝
‖𝑛

𝑖=1                        (3) 

Dónde: n es el número de datos, qi,cal son los valores en equilibrio 

calculados con la expresión matemática (mg g-1) y  qi,exp son los valores obtenidos 

experimentalmente (mg g-1) (Rangabhashiyam et al., 2014; Demiral y Güngör, 

2016; Rajabi et al., 2016). Un promedio del error relativo menor o igual al 5% fue 

considerado como adecuado. 

Chi-cuadrada (2). Para identificar el modelo de isoterma mejor ajustado, 

examinamos los valores lineales de Chi-cuadrado (2) junto con las regresiones 

lineales (R2). La prueba estadística de Chi-cuadrado es básicamente la suma de 

los errores al cuadrado de las diferencias entre los datos experimentales y los 



69 
 

datos obtenidos mediante cálculos utilizando los modelos. Cada diferencia 

cuadrada se divide por los datos correspondientes obtenidos mediante cálculos 

utilizando los modelos. Si los valores obtenidos usando un modelo son similares 

a los valores experimentales, el valor de 2 será muy pequeño y cercano a cero. 

Los valores altos de 2 implican un alto sesgo entre el experimento y el modelo. 

Por lo tanto, el análisis del conjunto de datos de la prueba de Chi-cuadrado 

posiblemente confirma la isoterma que mejor se ajusta al sistema de sorción. La 

expresión matemática de la prueba de Chi-cuadrado se explica a continuación 

(Tran et al., 2016). 

 2 = ∑
(𝑞𝑖,𝑒𝑥𝑝 −𝑞𝑖,𝑐𝑎𝑙)2

𝑞𝑖,𝑐𝑎𝑙

𝑛
𝑖=1         (4) 

Si el valor  2 ≤ 0.05 entre los datos experimentales y los datos obtenidos 

mediante cálculos usando los modelos, entonces tienen una asociación 

estadísticamente significativa. 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

Efecto del pH y 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 línea 

pHinicial = pHfinal (Al-Degs et al., 2008b). El conocimiento del punto de carga 

cero de los materiales estudiados proporciona información sobre la posible 

atracción y repulsión 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 está cargada positivamente; por encima de este valor, tiene carga 

negativa. Normalmente, siempre es más fácil adsorber un catión en una 

superficie cargada negativamente y un anión en una superficie cargada 

positivamente. Sin embargo, otras interacciones pueden ser más fuertes que las 

fuerzas puramente electrostáticas, lo que hace que el efecto de la carga 

superficial no sea tan importante. Además, un catión a menudo se compleja con 

ligandos, algunos de ellos posiblemente cargados negativamente. Por lo tanto, 

en tal caso, el catión es de hecho un complejo negativo, que puede adsorberse 

muy bien en una superficie cargada positivamente. La química de la superficie de 

cualquier material está determinada por el carácter ácido o básico de su 
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superficie. Sabe que ácido significa una carga superficial positiva y básico 

significa carga superficial negativa. Por lo tanto, es muy importante conocer la 

carga superficial del material en los medios acuosos, especialmente en estudios 

de adsorción porque se puede producir un material de área superficial alta, pero 

si la carga superficial del material es opuesta a la adsorción 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 

adsorción. También debe encontrarse el pH al cual la carga superficial del 

material es cero en los medios acuosos, o 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 utilizó 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 sorción  (Ben-Ali et al., 2017; Zanin 

et al., 2017). Para determinar el rango de valores donde se favoreció la sorción 

de cobre, se realizaron pruebas en lotes manteniendo constante la temperatura, 

la agitación, el tiempo de contacto, la concentración de metal y la dosis de 

adsorbente. La gráfica 1 muestra la eficiencia de eliminación (%) y la cantidad de 

Cu(II) sorbido por gramo de zeolita versus pH. El valor de pH que alcanzó la 

mayor remoción de cobre fue 7, pero es importante enfatizar que los valores de 

remoción obtenidos con los valores de pH 6, 7 y 8 no presentan diferencias 

significativas desde el punto de vista estadístico con un valor significativo del 5%. 

Según un diagrama de especies de cobre dependientes del pH, se observa que   
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Gráfica 1. Eficiencia de remoción (%) y cantidad de Cu(II) sorbido por gramo  

                 de zeolita versus pH0. 
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el cobre a un valor de pH ≥5.5 comienza a precipitar, por lo que la eliminación del 

cobre se realiza por la precipitación de la misma; es necesario tener cuidado de 

que su precipitación no se cuantifique como una eliminación por adsorción. 

Cuando el rango de pH estaba entre 2-5, la capacidad de eliminación se mantuvo 

muy baja y hubo aumentos muy leves en la eliminación, pero se observó un 

aumento brusco cuando el valor de pH aumentó a 6. La capacidad de eliminación 

baja a valores bajos de pH puede ser debido a una competencia entre iones de 

hidrógeno e iones metálicos por los mismos sitios de sorción (Demirbas, 2009; 

Ben-Ali et al., 2017).  

Cuando se alcanzaron los valores de pH alcalino, la capacidad de sorción 

disminuyó con respecto a los valores obtenidos en la neutro, permaneciendo 

prácticamente 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 sorción se mantuvo constante, aunque el valor del pH aumentó. En estudios 

previos (Hossain et al., 2012; Ltaief et al., 2015) descubrieron que la eliminación 

de este metal alcanzó su máxima sorción en valores neutros y disminuyó 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 logró la máxima 

sorción se colocó en 6 unidades. Hesnawi et. al. (2017) concluyeron que la 

eficiencia de eliminación para el cobre aumentó fuertemente del 7% al 99% en 

un rango de pH de 2.0 a 7.0, y luego no se observó más eliminación a un pH 

superior a 7.0, nuestros resultados observaron que la eliminación fue 

directamente proporcional al aumento en el valor del pH, permaneciendo 



74 
 

inalterado al aumentar el pH. Kocaoba et. al. (2007) encontraron que, a un valor 

de pH de 6, la eliminación de cobre fue del 88,9% y en este estudio para ese 

mismo valor de pH la eliminación fue del 95.89%. Zanin et. al. (2017), realizaron 

un ensayo para eliminar el cobre de un efluente de la industria de la impresión 

gráfica por medio de zeolitas, eliminando el 96% a un pH de 4.0, en el presente 

estudio a ese valor de pH solo se eliminó el 33.18%, pero a un valor de 7, se 

eliminó el 96.88%; Las variaciones se atribuyeron a la diferencia de la matriz 

líquida de la que se adsorbe el metal en cuestión. Wang et. al. (2008) encontraron 

que la capacidad máxima de sorción se alcanzó a un valor de pH de 7, 

coincidiendo con los hallazgos de este estudio. La gráfica 2 muestra la 

determinación 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 determinó después de que se 

realizó un tratamiento ácido y el valor disminuyó 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 sustitución isomórfica de aluminio (Al+ 3) por silicio 

(Si+4) y el pH de la solución, que influye en la protonación / desprotonación de los 

grupos funcionales superficiales. La modificación de los grupos funcionales de la 

superficie mediante el pretratamiento químico del mineral en bruto puede cambiar 

el valor de pHpzc (Mitrogiannis et al., 2017). 
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Gráfica 2. Determinación del pH del punto de carga cero de una zeolita activada  

                 ácidamente. 
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Cantidad de Cu(II) Sorbido y Eficiencia de Eliminación (%) en la Zeolita a 

Diferentes Concentraciones Iniciales 

La cantidad de cobre eliminada por unidad de masa de adsorbente 

aumenta a medida que aumenta la concentración inicial, esto dado que la 

cantidad eliminada se da en función 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 metálico sorbido por 

unidad de masa del adsorbente, sin embargo, el porcentaje de eliminación 

disminuye esto porque no hay más sitios de intercambio de superficie del  

adsorbente, este comportamiento fue similar al presentado por Abdel Salam et. 

al. 2011. La gráfica 3 muestra la cantidad de cobre sorbido y la eficiencia de 

eliminación de la zeolita a diferentes concentraciones iniciales del mismo metal. 

Isotermas de Sorción 

Los datos de equilibrio, que generalmente se conocen como isotermas de 

sorción, son el requisito principal para la comprensión de los mecanismos de 

sorción. Las isotermas de sorción son importantes para describir cómo las 

moléculas o iones de adsorbato interactúan con los sitios de adsorción 

superficiales. Por lo tanto, la correlación de los datos en equilibrio usando una 

ecuación teórica o empírica es esencial para la interpretación y predicción de la 

adsorción (Demiral y Güngör, 2016). Las isotermas de adsorción se expresan en 

una ecuación en la que la relación entre la cantidad de soluto adsorbido por el 

adsorbente y la concentración del soluto en la fase líquida, son importantes 

porque describen cómo interactúa un adsorbato con un adsorbente y son críticas  



77 
 

 

Gráfica 3. Cantidad de Cu(II) sorbido y eficiencia de remoción (%) en una zeolita       

                a diferentes concentraciones iniciales. 
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para el diseño de un proceso de adsorción. Se han desarrollado varios modelos 

de isotermas para describir la relación de la concentración de metal que se ha 

absorbido en la fase sólida con la concentración de metal en la solución en 

equilibrio para una temperatura específica (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 Güngör, 

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 adsorción 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 Sharadqah, 2017; Zanin et al., 2017; Ksakas et al., 2018) 

cuáles son los más utilizados para predecir la capacidad máxima de adsorción 

(Moussout et al., 2018). 

Isoterma de Henry’s. Este modelo de isoterma describe adecuadamente 

el proceso de adsorción para bajas concentraciones, de modo que ninguna de 

las moléculas de adsorbato tiene interacción con moléculas adyacentes (Ayawei 

et al., 2017). Las concentraciones en las fases están relacionadas con una 

expresión lineal. Se expresa con:  

𝑞𝑒 = 𝐾𝐻𝐸 𝐶𝑒          (5) 



79 
 

Dónde: qe es la cantidad de iones Cu(II) sorbidos por gramo de zeolita (mg 

g-1); KHE es la constante de equilibrio de Henry y Ce es la concentración de 

equilibrio de los iones metálicos en la solución (mg g-1); KHE es la constante de 

equilibrio de Henry y Ce es la concentración de equilibrio de los iones metálicos 

en la solución (mg L-1). La gráfica 4 muestra la gráfica del modelo de Henry's, el 

valor de R2, %PER y 2 no son satisfactorios (Cuadro 1). Los resultados indican 

que la adsorción del cobre no presenta un comportamiento lineal. 

Isoterma de Langmuir. La ecuación de Langmuir supone que la 

adsorción máxima corresponde a una capa mono saturada de moléculas de 

adsorbato en la superficie, que la energía de adsorción es constante y que no 

hay transmigración del adsorbato en la superficie (Abdel Salam et al., 2011). El 

modelo de Langmuir se expresa con la siguiente expresión:  

𝑞𝑒 =
𝑞𝑚𝐾𝐿𝐶𝑒

[1+𝐾𝐿𝐶𝑒]
           (6) 

Dónde: qm es la máxima capacidad de adsorción (mg g-1) y KL es la 

constante de Langmuir (L mg-1). 

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

𝐶𝑒

𝑞𝑒
=

1

𝑞𝑚𝐾𝐿
+

1

𝑞𝑚
𝐶𝑒         (7) 

Los valores de las constantes qm y KL están definidos por la pendiente y 

el punto de intersección de la línea de representación gráfica 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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Gráfica 4. Modelo de isoterma de Henry’s para Cu(II) en zeolita. 
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Cuadro 1. Constantes de los modelos de isotermas y coeficientes de correlación  
                 para adsorción de Cu(II) en zeolita 
 

MODELO Parámetros MODELO Parámetros 

Henry’s KHE 0.076 Redlich- KR  22.420 

 R2 0.934 Paterson αR 12.310 

 2 4.160  β 0.615 

  %PER 1344.000  R2 1.000 

Langmuir  qm 9.080  2 0.003 

 KL 0.086   %PER 1.420 

 RL 0.105 Sips Ks 1.789 

 R2 0.980  βs 2.840 

 2 0.530  R2 0.999 

  %PER 14.180  2 0.0003 

Freundlich 1/n 0.351   %PER 0.610 

 KF  1.789 Halsey nH 0.351 

 R2 0.999  KH 1.074 

 2 0.0001  R2 0.999 

  %PER 0.610  2 0.0003 

Temkin B 1.635  %PER 0.616 

 Kt 1.055 Harkins- AHJ 9.930 

 R2 0.968 Jura BHJ 1.868 

 2 0.112  R2 0.942 

  %PER 7.250 
 2 0.321 

Dubinin- qs  20.150   %PER 41.220 

Radushkevi B  -0.004 Elovich qm 2.608 

 E 11.950  KE 0.832 

 R2 0.995  R2 0.964 

 2 0.003  2 0.170 

  %PER 2.270   %PER 89.160 
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La característica de la isoterma de Langmuir es que puede expresar una 

constante adimensional llamada Parámetro de equilibrio o Factor de separación, 

que se expresa con la siguiente ecuación: 

𝑅𝐿 =
1

(1+(𝐾𝐿𝐶𝑖))
          (8) 

Dónde: RL es el parámetro de equilibrio (Adimensional). 

Los valores de RL indican qué tipo de adsorción se puede esperar. RL1 es 

desfavorable, RL = 1 la adsorción es lineal, RL = 0 es irreversible y 0RL1 es 

favorable para la adsorción (Zendelska et al., 2014; Humelnicu et al., 2017). La 

gráfica 5 muestra el gráfico para el modelo Langmuir. El valor de R2 es adecuado 

pero los valores de %PER y 2 son altos (Cuadro 1), este modelo no es muy 

adecuado para la adsorción de cobre. Con respecto a RL, los valores indican que 

la adsorción es favorable pero el valor es cercano a cero, lo que indica una 

posible irreversibilidad de la adsorción. Los valores de las constantes de 

Langmuir KL y qm observados en los resultados de este estudio y en Panayotova, 

2001, están en el mismo rango, sin presentar diferencias significativas. Para este 

modelo de isoterma, Ksakas et. al. (2018) presentan diferencias muy 

significativas que podrían atribuirse a las características físico-químicas de los 

materiales. La capacidad de adsorción máxima obtenida utilizando el modelo 

Langmuir por Wang, et. al. (2008), (23.3 mg Cu(II) g-1 de zeolita) es mayor que 

9.08 mg Cu(II) g-1 de zeolita obtenida en los resultados de este estudio, pero está 

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,  



83 
 

Gráfica 5. Modelo de isoterma de Langmuir para Cu(II) en zeolita.  
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oponiéndose perimetralmente a los resultados de este estudio. 

Isoterma de Freundlich. El modelo de Freundlich incluye la 

heterogeneidad de la superficie del adsorbente y una distribución exponencial de 

los sitios activos y sus energías. El modelo de Freundlich se expresa con la 

siguiente ecuación: 

𝑞𝑒 = 𝐾𝐹𝐶𝑒
1/𝑛𝐹          (9) 

Dónde: KF es la constante de Freundlich (L g-1) y nF es el exponente de 

Freundlich, relacionado con la intensidad de la adsorción; es adimensional. La 

ecuación de este modelo se puede linealizar de la siguiente manera: 

𝑙𝑜𝑔 𝑞 𝑒 = 𝑙𝑜𝑔 𝐾𝐹 +
1

𝑛𝐹
𝑙𝑜𝑔 𝐶 𝑒       (10) 

 

Los valores de las constantes (KF y nF) están definidos por la intersección 

y la pendiente de la línea del gráfico en la ordenada ln qe y en la abscisa en Ce 

respectivamente. El rango de valores de 1 / nF está entre 0 y 1 que muestra el 

grado de no linealidad entre la concentración de la solución y la adsorción. Si el  

valor de 1/n es igual a 1, la adsorción 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 adsorción sobre zeolita. 

La gráfica 6 muestra el gráfico para el modelo de Freundlich. El valor de R2 es 

excelente, siendo este modelo el que presenta el mejor ajuste, con el que 

podemos expresar la existencia de una adsorción 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 correlación entre los resultados obtenidos  
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Gráfica 6. Modelo de isoterma de Freundlich para Cu(II) en zeolita. 
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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 adsorción se consideraba favorable, para ambos estudios se 

determinó que la adsorción era favorable, pero existen diferencias significativas 

entre los valores numéricos de 1 / nF en ambos estudios. Taamneh y Sharadqah 

(2017) y Ksakas et. al. (2018) encontraron que los valores de la constante 1 / nF 

del modelo de Freundlich y el observado en esta investigación están en el mismo 

rango, pero el valor de la constante KF presenta valores muy diferentes entre las 

investigaciones mencionadas anteriormente. Erdem et. al. (2004) expresaron 

que, si el valor de la constante de Freundlich nF estaba entre 2 y 10, se mostró 

una buena adsorción, en esta investigación el valor de dicha constante fue de 

2,85, lo que se puede decir que es una buena adsorción. El valor de la constante 

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

diferencias significativas. 

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

que considera explícitamente las interacciones de adsorción entre la especie y el 

 adsorbato. Este modelo supone que: (i) el calor de adsorción de todas las 

moléculas en la capa disminuye linealmente con la cobertura debido a las 

interacciones adsorbente-adsorbato, y (ii) la adsorción se caracteriza por una 

distribución uniforme de las energías de unión, hasta el máximo de energía de 

unión (Demiral y Güngör, 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 ecuación:  
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𝑞𝑒 = 𝐵𝑙𝑛(𝐾𝑇𝐶𝑒),        (11) 

Dónde: B = RT / bT, KT es la constante de equilibrio de unión de Temkin (L 

mg-1), R es la constante universal de los gases (8.314 x 10-3 KJ mol-1 oK-1), T es 

la temperatura absoluta oK, bT es la constante de la Isoterma, la cual está 

relacionada con el calor de adsorción y B expresa el calor de adsorción (J mol-1). 

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

ecuación: 

𝑞𝑒 = 𝐵 𝑙𝑛 𝐾𝑇 + 𝐵 𝑙𝑛 𝐶 𝑒        (12) 

Para obtener las constantes B y KT que están definidas por la pendiente y 

la intersección respectivamente de la línea recta de graficar qe en las ordenadas 

y abscisas como Ln Ce. La gráfica 7 muestra el gráfico para el modelo de Temkin.  

El valor de R2 es alto, aunque no es comparable con otros modelos y los  

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

adsorción. Este modelo no asume una superficie homogénea o un potencial de 

adsorción constante. La forma lineal de esta isoterma se expresa con la siguiente 

ecuación: 

𝑞𝑒 = 𝑞𝑠𝑒−𝛽𝐷−𝑅
2
          (13) 
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Gráfica 7. Modelo de isoterma de Temkin para Cu(II) en zeolita. 
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Dónde: qe es la cantidad de iones sorbidos en moles por gramo de zeolita 

(mol g-1), qs es la capacidad de saturación de la Isoterma (mol g-1), βD-R es la 

constante de Dubinin-Radushkevich (mol2 0K-1 J-2) y ε está relacionada con la 

siguiente expresión: 

휀 = 𝑅𝑇 𝑙𝑛 (1 +
1

𝐶𝑒
)              (14) 

Donde: ε es el potencial de Polanyi, y Ce es la concentración en equilibrio 

(mol L-1) (Kankrej et al., 2017; Zhang et al., 2018). 

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

𝑞𝑒 = 𝑙𝑛 𝑞𝑠 − 𝛽𝐷−𝑅휀2         (15)  

Las constantes de la isoterma qs y βD-R se obtienen de la intersección y la 

pendiente, respectivamente, del trazado de las ordenadas Ln qe y las abscisas. 

La constante βD-R está relacionada con la media de la energía libre, E, que es la 

adsorción por molécula del sorbato cuando se transfiere a la superficie del sólido 

desde infinito en la solución y se puede calcular utilizando la siguiente relación 

(Kankrej et al., 2017): 

𝐸 =
1

√−2𝛽𝐷−𝑅
          (16) 

La magnitud de E se usa para estimar el tipo de proceso de adsorción. El 

proceso de adsorción es un intercambio de iones químicos si la magnitud de E 

está entre 8 y 16 KJ mol-1. Si el valor de E es mayor que 16 KJ mol-1, es 

principalmente una difusión. A su vez, cuando la magnitud de E es inferior a 8 KJ 

mol-1, el tipo de adsorción puede definirse como un proceso físico (Demiral y 

Güngör, 2016; Rajabi et al., 2016; Kaveeshwar et al., 2018). La gráfica 8 muestra  
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Gráfica 8. Modelo de isoterma de Dubinin-Radushkevich (D-R) para Cu(II) en 

                 Zeolita. 
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el comportamiento para el modelo Dubinin-Radushkevich. R2, %PER y 2 

presentaron valores adecuados, pero por debajo de otros modelos. El valor de E 

(Cuadro 1) indica que el proceso de adsorción es del tipo químico de intercambio 

iónico. En nuestros resultados se utilizó el modelo Dubinin-Radushkevich (D-R), 

calculando el potencial de adsorción E, los valores obtenidos en este estudio y 

en Erdem et. al. (2004) fueron iguales e indican que el mecanismo de adsorción 

es por intercambio iónico. Ksakas et. al. (2018) utilizó 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 combinación 

de las isotermas de Langmuir y Freundlich. Se utiliza para describir la adsorción 

en superficies homogéneas y heterogéneas. Se considera como una 

comparación entre estos 2 modelos (Benzaoui et al., 2017). Esta isoterma se 

expresa con la siguiente ecuación:  

𝑞𝑒 =
𝐾𝑅𝑃𝐶𝑒

(1+𝛼𝑅𝑃𝐶𝑒
𝛽𝑅𝑃)

         (17) 

Dónde: KRP es una de las constantes del modelo Redlich-Paterson 

constante (L g-1), αRP es la otra constante de Redlich-Paterson (L mg-1), βRP es el 

exponente  

de Redlich-Paterson (adimensional). Los valores de βRP fluctúan 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 βRP está muy cerca de 1, es la 

misma que la ecuación 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 βRP tiende a cero (Foo y Hameed, 2010; Sogut y Caliskan, 2017). A partir de 

la transformación de la ecuación original, se obtienen 2 formas lineales. Una de 

las formas lineales de esta isoterma se expresa con la siguiente ecuación: 

𝑙𝑜𝑔 [(𝐾𝑅𝑃
𝐶𝑒

𝑞𝑒
) − 1] = 𝛽𝑅𝑃 𝑙𝑜𝑔 𝐶 𝑒 + 𝑙𝑜𝑔(𝛼𝑅𝑃)      (18) 

Los valores de αRP y βRP para la ecuación anterior se pueden determinar a 

partir de la intersección y la pendiente, respectivamente, de la línea 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 línea óptima, 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 fácil obtener los valores 

correctos (Wu et al., 2010). 

Otra forma lineal de la ecuación está dada por:  

𝐶𝑒

𝑞𝑒
=

1

𝐾𝑅𝑃
+

𝛼𝑅𝑃

𝐾𝑅𝑃
𝐶𝑒

𝛽𝑅𝑃           (19) 

La constante de la Isoterma de Redlich-Paterson puede ser determinada 

graficando Ce/qe versus CeβRP. Sin embargo, su aplicación es muy compleja ya 

que incluye 3 parámetros desconocidos αRP, KRP y βRP. Por lo tanto, se adopta un 

procedimiento de minimización para obtener el valor máximo del coeficiente de 

determinación R2, entre los datos teóricos para qe obtenidos de la forma 

linealizada de la ecuación de la isoterma de Redlich-Peterson y los datos 

experimentales (Benzaoui et al., 2017). Por prueba y error, se adoptan valores de 

 para obtener una línea óptima. En el rango específico, los valores de  son 
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limitados y es fácil obtener el valor correcto (Wu et al., 2010). La gráfica 9 muestra 

el comportamiento del modelo de isoterma Redlich-Peterson. Usando Microsoft 

Excel, se utilizó un algoritmo matemático para maximizar el valor de R2, 

obteniendo un valor máximo de 0.99978 con un valor del coeficiente βRP = 0.651, 

este valor explica la desviación 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 2 

(Cuadro 1) son adecuados. El uso de este modelo valida lo obtenido por el 

modelo de Freundlich. La relación de KR/αR indica la capacidad de adsorción de 

la monocapa (Kaveeshwar et al., 2018), en este caso es mucho más baja (1.82 

mg Cu g-1 zeolita) que la obtenida por el modelo Langmuir (9.08 mg g-1) que 

corrobora que el tipo de adsorción Freundlich es el más adecuado. 

Isoterma de Sips. La isoterma de Sips es una forma combinada de 

isotermas de Langmuir y Freundlich aplicadas para la predicción de sistemas de 

adsorción 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 ecuación de la 

isoterma Sips se caracteriza por contener un factor de heterogeneidad 

adimensional, βs. Si βs = 1, la ecuación de Sips se reduce a la ecuación de 

Langmuir, que indica que el proceso de adsorción es homogéneo. La constante 

de isotermas de Sips (βs) confirma si la superficie del adsorbente es de 

naturaleza  heterogénea o no  (Sogut y Caliskan, 2017). La  isoterma  de Sips se   
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Gráfica 9. Modelo de isoterma de Redlich-Paterson para Cu(II) en zeolita. 
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expresa con la siguiente ecuación: 

𝑞𝑒 =
𝐾𝑆𝐶𝑒

𝛽𝑠

1+𝑎𝑠𝐶𝑒
𝛽𝑠         (20) 

Dónde: Ks es la constante de equilibrio de la Isoterma Sips (L mg-1), as es 

la capacidad máxima de adsorción (mg g-1) y βs es el exponente del modelo 

(adimensional). 

La forma lineal de la isoterma de Sips es: 

𝑙𝑛( 𝑞𝑒) = 𝛽𝑠 𝑙𝑛(𝐶𝑒) + 𝑙𝑛(𝐾𝑆 − 𝑎𝑠𝑞𝑒)       (21) 

Los coeficientes de la isoterma de Sips se calculan trazando ln (qe) versus 

ln (Ce), donde βs es la pendiente (Vijayaraghavan et al., 2006; Foo y Hameed, 

2010; Dlugosz y Banach, 2018). 

Una reorganización de la ecuación de Sips se puede expresar de la 

siguiente manera: 

𝑞𝑒 =
𝑎𝑠𝐾𝑆𝐶𝑒

𝛽𝑠

1+𝐾𝑆𝐶𝑒
𝛽𝑠,         (22) 

Se debe trazar ln (Ce) versus ln (qe) y el inverso de la pendiente será βs 

y el inverso Ln de la intersección representará Ks (Hamdaoui y Naffrechoux, 

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

Otra forma lineal de esta Isoterma se expresa con la siguiente ecuación:  

𝛽𝑠 𝑙𝑛(𝐶𝑒) = − 𝑙𝑛 (
𝐾𝑆

𝑞𝑒
) + 𝑙𝑛(𝑎𝑠)       (23) 

Los coeficientes de la ecuación pueden ser calculados graficando 

Ln(Ks/qe)  versus  Ln(Ce)  (Foo y Hameed, 2010).  La  gráfica 10  muestra  el   
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Gráfica 10. Modelo de isoterma de Sip para Cu(II) en zeolita. 
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comportamiento de este modelo. El Cuadro 1 muestra los resultados de R2, % 

PER y 2 que son muy buenos. Para este modelo, el exponente βs 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 adsorción heterogénea. Wang et. al. (2008) 

para su estudio utilizó concentraciones no superiores a 50 mg L-1 Cu(II), 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 razón, 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 adsorción en un sistema multicapa donde los iones metálicos se encuentran 

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

 

siguiente ecuación: 

𝑙𝑛(𝑞𝑒) = [(
1

𝑛𝐻
) 𝑙𝑛(𝐾𝐻)] −

1

𝑛𝐻
𝑙𝑛

1

𝐶𝑒
        (24) 

Dónde: nH es la constante de la ecuación y KH es la constante de equilibrio de 

Halsey. Las constantes de la isoterma se pueden calcular graficando ln (qe) 

versus ln (1/Ce) y a partir de la línea recta obtenida, la pendiente es nH y la 

intersección representa KH (Kaveeshwar et al., 2018). La gráfica 11 ilustra el 

comportamiento de este modelo. Los valores de R2, % PER y 2 son excelentes   
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Gráfica 11. Modelo de isoterma de Halsey para Cu(II) en zeolita. 
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(Cuadro 1), con lo que se puede afirmar que la adsorción de cobre está en 

multicapas y los iones están relativamente lejos de la superficie. 

Isoterma de Harkins-Jura. El modelo Harkins-Jura describe una 

adsorción multicapa y la existencia de una distribución heterogénea de los 

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

expresión: 

1

𝑞𝑒
2 =

𝐵𝐻𝐽

𝐴𝐻𝐽
−

1

𝐴𝐻𝐽
𝑙𝑜𝑔(𝐶𝑒)         (25) 

Dónde: BHJ es la constante del modelo y AHJ es la otra constante del modelo. 

Graficando 1/ q2e versus log (Ce), las constantes del modelo se calculan con la 

pendiente AHJ e interceptan BHJ (Kaveeshwar et al., 2018).La gráfica 12 muestra 

el rendimiento de este modelo. Aunque el valor de R2 es 0.94, lo que indica una 

alta correlación, los valores de% PER y 2 son muy altos (Cuadro 1), lo que indica 

que no existe una correlación adecuada entre los datos obtenidos 

experimentalmente y los calculados con este modelo. 

Teniendo en cuenta los resultados del modelo de Halsey y el valor R2 de este 

modelo, se afirma que la adsorción es en multicapas, pero la distribución de poros 

del adsorbente no es heterogénea. 

Isoterma de Elovich. Se supone que los sitios de adsorción aumentan 

exponencialmente con la adsorción, lo que implica una adsorción multicapa. El 

modelo de Elovich se expresa con la siguiente ecuación: 

𝑞𝑒

𝑞𝑚
= 𝐾𝐸𝐶𝑒 𝑒𝑥𝑝 (−

𝑞𝑒

𝑞𝑚
)         (26)  
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Gráfica 12. Modelo de isoterma de Harkins-Jura para Cu(II) en zeolita. 
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La forma lineal de esta ecuación se expresa: 

𝑙𝑛
𝑞𝑒

𝐶𝑒
= −

1

𝑞𝑚
𝑞𝑒 + 𝑙𝑛 𝐾𝐸 𝑞𝑚         (27) 

Dónde: qm es la capacidad máxima de adsorción de Elovich (mg g-1) y KE 

es la constante de equilibrio de Elovich (L mg-1). KE y qm son calculados del 

intercepto y la pendiente respectivamente de la línea recta de la gráfica de ln 

(qe/Ce) versus qe (Rangabhashiyam et al., 2014; Farouq y Yousef, 2015; Ayawei 

et al., 2017; Kaveeshwar et al., 2018). La gráfica 13 ilustra el comportamiento de 

este modelo. El valor de R2 es conveniente pero los valores de % ARE y 2 son 

altos (Cuadro 1) descartando la idoneidad de este modelo. La capacidad máxima 

de adsorción de este modelo está 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 adsorción. Este modelo introduce un parámetro que indica el 

grado de cobertura de la superficie del adsorbente, expresado con θ. La forma 

general se establece con la siguiente ecuación: 

𝜃

𝐶0
= 𝐾𝐹𝐻(1 − 𝜃)𝑛𝐹𝐻           (28) 

La forma lineal se expresa: 

𝑙𝑜𝑔
𝜃

𝐶0
= 𝑙𝑜𝑔 𝐾𝐹𝐻 + 𝑛𝐹𝐻 𝑙𝑜𝑔(1 − 𝜃)        (29) 

𝜃 = (1 −
𝐶𝑒

𝐶0
)          (30) 
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Gráfica 13. Modelo de isoterma de Elovich para Cu(II) en zeolita. 
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Dónde: KFH es la constante de equilibrio de Flory-Huggins (L mg-1), nFH es 

el exponente del modelo y θ es el parámetro de cobertura de la superficie del 

adsorbente. La constante KFH puede ser utilizada para calcular la espontaneidad  

de la energía libre de Gibbs  (Rangabhashiyam et al., 2014). Para estos cálculos 

se utiliza la siguiente ecuación (Foo y Hameed, 2010): 

𝛥𝐺0 = 𝑅𝑇 𝑙𝑛 𝐾𝐹𝐻           (31) 

Para el cálculo de los parámetros de la Isoterma, deberá de graficarse log 

θ/C0 versus log (1-θ), donde la pendiente y el intercepto representan nFH y KFH 

respectivamente. La gráfica 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 θ se encuentran en el rango de 0.966 a 0.77 y esos valores 

varían inversamente proporcional a la concentración inicial del adsorbato. nFH es 

la cantidad de adsorbatos que ocupan los sitios de adsorción (Ayawei et al., 

2017), por lo tanto, de acuerdo con los resultados (Cuadro 2), se encuentra un 

número limitado de adsorbatos en los sitios de adsorción.  

Isoterma de Fowler-Guggenheim. Es una de las ecuaciones más 

simples que considera la interacción lateral de las moléculas de adsorbato. Su 

forma general se expresa a continuación: 

𝐾𝐹𝐺𝐶𝑒 =
𝜃

1−𝜃
𝑒𝑥𝑝 (

2𝜃𝑊

𝑅𝑇
)         (32) 

Su forma lineal es la siguiente: 

𝑙𝑛 [
𝐶𝑒(1−𝜃)

𝜃
] = − 𝑙𝑛 𝐾𝐹𝐺 +

2𝑊

𝑅𝑇
        (33) 
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Gráfica 14. Modelo de isoterma de Flory-Huggins para Cu(II) en zeolita. 
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Cuadro 2. Constantes de los modelos de isotermas y coeficientes de correlación  

                  para adsorción de Cu(II) en zeolita. Continuación 

MODELO Parámetros 

Flory- n 0.150 

Huggins KFH 7.940 

  R2 0.984 

  2 7.440 

  %PER 50.110 

Fowler- W -33430 

Guggenheim KFG 4.8 *1010 

  R2 0.948 

  2 2.300 

  %PER 50.930 

Javanovic qm 3.050 

  KJ 1.015 

  R2 0.833 

  2 2.220 

  %PER 64.780 

Kiselev Kn -1.243 

  Ki -37.430 
  R2 0.604 

  2 4.160 

  %PER 1344 
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Dónde: KFG es la constante de equilibrio de Fowler-Guggenheim (L mg-1) 

y W es la energía de interacción entre las moléculas del adsorbato (KJ mol-1) 

(Hamdaoui y Naffrechoux, 2007b; Farouq y Yousef, 2015). Los parámetros de la 

ecuación son calculados de la gráfica ln [Ce(1-θ)/θ] versus θ. De la línea recta 

resultante el intercepto y la pendiente representan KFG y W respectivamente. La 

carga y el calor de adsorción varían linealmente. Cuando los valores de W son 

mayores que cero, indica que la interacción entre las moléculas de adsorbato es 

atractiva, pero si los valores de W son negativos, la interacción es repulsiva; si W 

= 0 no hay interacción (Farouq y Yousef, 2015). Como se muestra en el cuadro 

2, el valor de W fue -33,430, indicando una interacción repulsiva entre las 

moléculas adsorbidas, y mostrando una disminución en el  

calor de adsorción. Los valores de R2 son cercanos a 0.95, lo que muestra una 

buena correlación, pero la idoneidad entre los datos experimentales y los 

calculados con el modelo no son aceptables ya que los valores de% PER y 2 

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

Isoterma de Javanovic. Este modelo supone una adsorción superficial, 

se aproxima a una adsorción localizada en una monocapa, como se expresa en 

el modelo de Langmuir, pero se supone que no hay interacción lateral entre las 

moléculas. Este modelo tolera las vibraciones superficiales de una especie 

adsorbida (Farouq y Yousef, 2015), permitiendo cierto contacto mecánico entre 

el adsorbato y el adsorbente (Ayawei et al., 2017). Este modelo se expresa con 

la ecuación (Farouq y Yousef, 2015): 

𝑞𝑒 = 𝑞𝑚(1 − 𝑒𝐾𝐽𝐶𝑒)        (34)  
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Gráfica 15. Modelo de isoterma de Fowler-Guggenheim para Cu(II) en zeolita. 
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Su forma lineal es (Ayawei et al., 2017): 

𝑙𝑛 𝑞 𝑒 = 𝑙𝑛 𝑞𝑚 − 𝐾𝐽𝐶𝑒         (35) 

Dónde: KJ es la constante de equilibrio de Javanovic (L mg-1). 

En donde al graficar lnqe versus Ce, la pendiente y el intercepto son KJ y 

qm respectivamente. La gráfica 16 muestra el comportamiento de este modelo.  

El valor de R2 es bajo comparado con otros modelos estudiados y los 

valores de %PER y 2 son altos (Cuadro 2). Los resultados indican que la 

adsorción por una monocapa no era factible. 

Isoterma de Kiselev. Este modelo se conoce como el modelo de la capa 

monomolecular localizada y solo es válido cuando θ ≥ 0,68. Su expresión lineal 

es: 

1

𝐶𝑒∗(1−𝜃)
= 𝐾𝑖

1

𝜃
+ 𝐾𝑖𝐾𝑛         (36) 

Dónde: Ki es la constante de Kiselev (L mg-1) y Kn es la constante de equilibrio de 

la formación de complejos entre las moléculas del adsorbato. Las constantes se 

calculan al graficar 1/[Ce*(1-θ)] versus 1 / θ donde la pendiente y el intercepto 

son Ki y Ki*Kn respectivamente (Ayawei et al., 2017). La gráfica 17 ilustra el 

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

de θ fue 0.77 pero los valores de R2, % PER y 2 (Cuadro 2) son inaceptables.  

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

este estudio. 
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Gráfica 16. Modelo de isoterma de Javanovic para Cu(II) zeolita. 
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Gráfica 17. Modelo de isoterma de Kiselev para Cu(II) en Zeolita. 
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Isotermas y Máxima Capacidad de Adsorción  

Merrikhpour y Jalali (2013) realizarón un sumario de estudios previos de 

la adsorción de cobre por una zeolita y encontraron que su rango se encontraba 

entre 0.69 a 12.7 mg Cu(II) g-1 Zeolita; en este estudio fue de 9.08 mg Cu(II) g-1 

Zeolita. Este valor está dentro del rango de estudios previos. La capacidad de 

adsorción 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 adsorción máxima obtenida mediante el modelo Langmuir para 

cobre fue de 1.08 mg g-1 de zeolita, siendo muy  baja en comparación con la 

obtenida en este estudio, pero 

Taamneh y Sharadqah (2017) informaron un valor de 14.3 mg Cu(II) g-1 de zeolita, 

siendo este el valor más alto reportado. Atkovska et. al. (2018) (Atkovska et al., 

2018)  hicieron un resumen de varios estudios sobre la eliminación de cobre por 

zeolitas naturales y concluyeron que estos eliminaron el 75% de este metal, que 

es bajo en comparación con lo que se encontró en este estudio desde el La 

adsorción máxima se situó en el 96.15%. 

En el presente estudio se observó que al aumentar la temperatura 

aumentaba la adsorción de cobre, lo que es consistente con lo observado por 

Panayotova (2001). El efecto de la temperatura es un parámetro físico-químico 

significativo, ya que la temperatura puede cambiar la capacidad de adsorción. Si 

la capacidad de adsorción aumenta con el aumento de la temperatura, el proceso 

de adsorción 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 número de sitios de intercambio. (S 

Malamis y Katsou, 2013; Yagub et al., 2014). Las isotermas de adsorción 

muestran cómo interactúa el adsorbato con el adsorbente y cómo se alcanza el 

equilibrio. Según los modelos utilizados en este estudio, se puede concluir que la 

interacción 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 correlación. La superficie de adsorción no 

es homogénea y el proceso de sorción no se realiza en una monocapa, como se 

formula en el modelo Langmuir; pero puede expresarse como un proceso 

heterogéneo con una distribución exponencial de sus sitios activos y sus energías 

de adsorción, 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 presentó la mejor correlación (R2= 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 está relacionada con el calor de sorción, presentó 

valores bajos (inferiores a 8 KJ mol-1), lo que indica una interacción débil entre el 

adsorbente y el adsorbato, lo que sugiere un proceso de sorción de intercambio 

iónico. Los resultados logrados con el modelo Dubinin-Radushkevich confirman 

y validan lo que se derivó de la constante de Temkin, a saber, que se realizó un 

intercambio iónico, ya que la magnitud de la constante E derivada del modelo 

Dubinin-Radushkevich también indica un intercambio iónico. 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, más de lo que se observó 

en el modelo de Langmuir. Con el uso del coeficiente del modelo de Redlich-

Peterson se encontró que el cálculo del coeficiente de Freundlich era adecuado, 

ya que de acuerdo con la relación (1-βRP) = 1/nF, los resultados experimentales 

fueron validados y los resultados obtenidos en ambos exponentes son 

significativamente iguales. Para confirmar una adsorción heterogénea mostrada 

con el modelo Freundlich, se utilizó el modelo Sips, que muestra una analogía 

perfecta entre el coeficiente Sips (βs) y el exponente del modelo Freundlich, con 

el cual se valida el proceso de sorción heterogéneo. El modelo Halsey presenta 

una buena correlación (R2= 0.999) con los valores obtenidos experimentalmente, 

lo que sugiere que el material adsorbente tiene una naturaleza heterogénea en 

sus poros y sus sitios activos, además de una adsorción multicapa. Con el modelo 

Harkin-Jura se observó una buena correlación (R2 = 0.94) con los datos 

experimentales; por lo tanto, se sugiere la existencia de una adsorción multicapa 

y una distribución de poros en la superficie del adsorbente heterogéneo. Con el 

uso del modelo de Elovich, se reafirma la adsorción multicapa, teniendo en 

cuenta que los datos experimentales presentan una buena correlación (R2 = 

0.96). Con el uso de los últimos tres modelos mencionados, se puede concluir 

que el proceso de adsorción se lleva a cabo en múltiples capas, con una 

distribución heterogénea. Se utilizó el modelo Flory-Huggins para conocer el 

grado característico de cobertura de la superficie del adsorbente por el adsorbato. 

Los procesos de cobertura general indican que el 15% de los sitios de unión en 
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la superficie del adsorbente estaban cubiertos por iones metálicos durante el 

proceso de sorción. El modelo Fowler-Guggenheim fue seleccionado para 

determinar qué tipo de interacción lateral entre las moléculas de adsorbato se 

manifestaría. Según los resultados de este modelo, se deduce que existe una 

repulsión lateral entre las moléculas del adsorbato. El modelo Javanovic tenía un 

pobre ajuste a los datos experimentales, por lo tanto, las suposiciones hechas en 

este modelo se descartan, y una aproximación a una sorción localizada en una 

monocapa no es factible, lo que nuevamente valida las observaciones 

experimentales en el modelo Freundlich de un modelo heterogéneo. sorción Este 

modelo también expresa que no hay interacción entre las moléculas, que se 

descarta y confirma la interacción expresada en el modelo de Fowler-

Guggenheim. El modelo de Kiselev muestra claramente una correlación muy baja 

con los datos experimentales, por lo que se descarta una sorción por medio de 

una capa monomolecular localizada. 

Simulaciones Numéricas en Medio Poroso 

Modelo de transporte en medio poroso. El modelo convencional del 

proceso de transporte se basa en la ecuación advección-dispersión: 

𝜕𝑐

𝜕𝑡
= 𝛻 ⋅ (𝐷 ⋅ 𝛻𝑐) − 𝛻 ⋅ (𝑣𝑐)        (37) 

Dónde: t es el tiempo, c es la concentración, D es el tensor del coeficiente 

de dispersión 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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Advección. Conducido por el flujo del líquido. 

Dispersión. Causado por la heterogeneidad del material. 

Adsorción. El parámetro principal es el coeficiente de adsorción KD (Zheng 

y Bennett, 2002) 

(1 +
𝐾𝐷𝜌

𝜂
)

𝜕𝑐

𝜕𝑡
= −𝑣

𝜕𝑐

𝜕𝑥
+ 𝐷

𝜕𝑐
2

𝜕𝑥
2         (38) 

Dónde: KD es el coeficiente de adsorción (longuitud3 masa-1), ρ es la 

densidad (masa longuitud-3), η porosidad del material (adimensional), c 

concentración (masa longuitud-3), t tiempo (tiempo), ν velocidad del fluido 

(longitud tiempo-1), x distancia (longitud), y D coeficiente de difusividad (longitud2 

timpo-1). 

El primer término de la ecuación (38) se refiere a la adsorción y esto se 

puede reemplazar por: 

𝜌(1−𝜂)

𝜂

𝜕𝑞

𝜕𝑡
          (39) 

Una reordenación de los términos de la ecuación se expresa:  

𝜕𝑐

𝜕𝑡
= −𝑣

𝜕𝑐

𝜕𝑡
+ 𝐷

𝜕𝑐
2

𝜕𝑥
2 −

𝜌(1−𝜂)

𝜂

𝜕𝑞

𝜕𝑡
        (40) 

Donde: 

𝜕𝑐

𝜕𝑡
 es la tasa de cambio en la concentración del soluto en la fase líquida, 

𝑣
𝜕𝑐

𝜕𝑡
 es el término del flujo advectivo, 

𝐷
𝜕𝑐

2

𝜕𝑥
2 es el transporte del soluto por dispersión y 
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𝜌(1−𝜂)

𝜂

𝜕𝑞

𝜕𝑡
 es la tasa del soluto adsorbido por la fase sólida (Basavaraju 

Agasanapur, 2008). 

Al hacer una sustitución: 

𝜕𝑞

𝜕𝑡
=

𝜕𝑞

𝜕𝑐
[

𝜕𝑐

𝜕𝑡
]           (41) 

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

expresa con la siguiente ecuación:  

𝜕𝑐

𝜕𝑡
= −𝑣

𝜕𝑐

𝜕𝑥
+ 𝐷

𝜕𝑐
2

𝜕𝑥
2 − [1 −

𝜌𝐾𝐹𝑛𝐹

𝜂
𝑐(1 − 𝑛𝐹)]      (42) 

La ecuación dada en (42) representa la ecuación de reacción de dispersión 

por advección (ERDA) junto con la isoterma de adsorción de Freundlich.  

Programa de simulación. Se realizó una simulación a través del software 

COMSOL Multiphysics®. COMSOL es un paquete de software para resolver y 

analizar elementos finitos, especialmente acoplado a fenómenos físicos o 

multifísicos. Incluye un entorno completo para modelar casi cualquier fenómeno 

físico que pueda describirse utilizando ecuaciones diferenciales ordinarias (ODE) 

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

Parámetros. Para este problema se utilizó una columna cilíndrica con un 

diámetro de 1 m con una altura (Z) de 10 m. Esta columna se empaquetó con el 

material zeolítico. El drenaje ácido con 50 mg L-1 de Cu(II) se alimentó desde el 

fondo a una velocidad constante de 0.001 m seg-1. La porosidad del material se 

midió mediante la técnica de desplazamiento de líquido utilizando una balanza 

analítica Ohaus® Pioneer. La porosidad del material se determinó a 0.4242 y la 
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densidad se midió por la técnica de pesaje de un volumen dado con material 

volumétrico y se cuantificó en 915.27 Kg m-3. Los valores de las constantes (KF 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 más recomendados 

para su uso, se calcularon de acuerdo con lo establecido anteriormente y la 

gráfica 5. El coeficiente de difusividad efectiva se calculó de acuerdo con el 

modelo de Millington y Quirk. Los valores utilizados para el coeficiente de difusión 

de fluidos y el tensor de dispersión fueron los proporcionados en el material de 

soporte COMSOL. El cuadro 3 muestra los parámetros para la simulación. La 

simulación se realizó suponiendo que la columna estaba completamente llena 

con una solución de concentración de 50 mg L-1 de Cu(II). 

La gráfica 18 muestra la concentración de Cu(II) en un momento 

determinado a la salida de la columna donde se realizó la simulación. 
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Cuadro 3. Parámetros de la simulación numérica 

Parámetros Símbolo Valor 

Velocidad (m seg-1) γ 0.001 

Porosidad (Adimensional) ᵑ 0.4242 

Densidad (Kg m-3) ρ 915.27 

Coeficiente de Difusión (m2 seg-1) 
D 

1*10-9 

Coeficiente de Difusividad Efectiva:           τ  

Modelo Millington y Quirk  τ=ᵑ1/3  

Adsorción: Freundlich  
 

Constante de Freundlich (mol Kg-1) KF 0.1209 

Exponente de Freundlich  nF 0.3511 

Tensor de Dispersión (m2 seg-1) DT 8.7*10-7 
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Gráfica 18. Simulación a un tiempo de 80 minutos. 
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CONCLUSIONES 

El valor óptimo para la remoción 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 

eliminación de cobre es factible a través de una zeolita que fue sometida a un 

tratamiento ácido intenso. 
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RESUMEN 

La contaminación del agua por metales pesados es uno de los problemas 

ambientales más acuciantes de las últimas décadas. Las aguas residuales de 

muchos procesos industriales contienen altas concentraciones de metales y 

tienen un pH muy ácido. Por lo tanto, las tecnologías para eliminar metales 

pesados de las soluciones acuosas son costosas o sufren deterioro cuando 

entran en contacto con sustancias con pH ácido. Las zeolitas naturales han 

demostrado ser un adsorbente de metales pesados de bajo costo. Este estudio 

tuvo como objetivo determinar los parámetros básicos para la eliminación 

eficiente de cobre por aluminosilicatos. Se acondicionó una zeolita con H2SO4 

concentrado para desarrollar más los experimentos para probar 4 cinéticas 

(Pseudo-primer orden, Pseudo-segundo orden, Elovich y Webber-Morris) y para 

calcular parámetros termodinámicos (ΔG °, ΔH °, ΔS ° y Ea). De los modelos 

cinéticos estudiados, el que mejor se correlacionó fue el modelo de pseudo-

segundo orden. Según estudios termodinámicos, el aumento de la temperatura 

favorece la adsorción y el proceso es espontáneo. 
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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 (ΔG°, ΔH°, ΔS° 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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INTRODUCCIÓN 

La contaminación por metales pesados es uno de los problemas 

ambientales más importantes de las últimas 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 más desafiantes de 

numerosas operaciones mineras es la producción de drenajes ácidos de minas 

(DAM) (Kaur et al., 2018), especialmente donde las actividades mineras de 

carbón y oro son comunes (Kefeni et al., 2017). La minería es una industria 

esencial para el desarrollo de las economías emergentes, pero genera enormes 

cantidades de residuos. Los drenajes de minas ácidas (DAM) son un grave 

problema ambiental que enfrentan las compañías 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 más importantes de contaminación del agua en el mundo y la 

Agencia de Protección Ambiental de EE. UU. (US-EPA) considera que solo se 

encuentra después del calentamiento global y el agotamiento del ozono en 

términos de riesgo ecológico. Muchos métodos utilizados para la remediación de 

AMD tienen una implementación limitada debido al bajo rendimiento, 

imprecisiones en el diseño, funcionalidad difícil, altos costos, uso de productos 

químicos peligrosos, agotamiento de los recursos naturales y generación de más 

desechos. Como resultado de estas limitaciones y debido a la necesidad de 

sostenibilidad, se están 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 Protección Ambiental de EE. UU. (US-EPA) (Agencia de 

Protección Ambiental, 2014) declaró que dichos métodos implican grandes 

cantidades de capital para equipo y / o costos operativos; Además, 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 remediación 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 solución acuosa 

es uno de los desarrollos más recientes en tecnologías ambientales y tecnologías 

de biorremediación (Kim et al., 2015; Park et al., 2016). El uso de materiales 

naturales que se pueden encontrar localmente en una región 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 iónico de las zeolitas 

para la extracción 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+4 y AlO+4 (Abdel Salam et al., 2011). Malamis y Katsou (2013) afirmaron que 

varios factores influyeron en el proceso de adsorción de metales pesados por 

medio de las zeolitas. Los estudios cinéticos son muy importantes porque 

proporcionan la información mínima necesaria para el diseño de una tecnología 
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de eliminación de metales pesados a través del modelado y la simulación del 

proceso de adsorción (Motsi et al., 2011). En México, se encuentran grandes 

depósitos de zeolitas y presentan costos relativamente bajos en comparación con 

otros tipos de adsorbentes, por lo tanto, su uso como tratamiento para los 

drenajes ácidos de las minas representa una opción económica adecuada. Se 

han utilizado varios modelos cinéticos para describir los mecanismos del proceso 

de adsorción (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 ácidos industriales tienen valores de pH 

muy ácidos, que pueden afectar la capacidad de adsorción de una zeolita al 

modificar los sitios de intercambio de la superficie de la zeolita. El pH de la 

solución afecta tanto la química acuosa como la unión superficial del adsorbente 

(Demiral y Güngör, 2016). El objetivo del presente trabajo fue determinar la 

capacidad de adsorción de cobre por medio de zeolitas que fueron sometidas a 

una activación ácida. Los resultados ayudarán a diseñar tecnologías innovadoras 

para la eliminación de metales pesados. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

Reactivos 

La solución estándar de Cu(II) fue preparada con sulfato de cobre 

Pentahidratado (CuSO4 · 5H2O) grado reactive con agua destilada.  

Preparación del Material Adsorbente 

La zeolita natural obtenida de la región de Chihuahua en México se 

modificó por inmersión en ácido sulfúrico 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 metálico con una abertura de 2 mm.  

Caracterización del Material Adsorbente 

La composición química de las zeolitas en los sólidos se determinó 

mediante métodos analíticos: espectroscopia de emisión óptica de plasma 

acoplado inductivamente (ICP-OES) en Thermo Scientific iCap 6500 DUO (EE. 

UU.). El cuadro 4 muestra la composición química. Utilizó el microscopio 

electrónico de barrido Hitachi SU 3500, vacío 60 Pa, voltaje de aceleración 15 

KV, aumento 250x para obtener micrografía de zeolitas sin y con tratamiento 

ácido para determinar si la superficie del material había sufrido algún daño. La 

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

Metodología 

Todo el material de laboratorio se remojó previamente con HNO3 al 5%, luego se 

enjuagó con agua destilada y se secó en el horno a 106 ° C. Los experimentos 

de adsorción por lotes se llevaron a cabo en matraces de vidrio (0.150 L) usando  
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Cuadro 4. Composición química de las zeolitas 

SiO2 (%) 76.49 

Al2O3 (%) 9.56 

CaO (%) 1.49 

Fe2O3 (%) 1.02 

K2O (%) 1.23 

MgO (%) 0.72 

MnO (%) 0.04 

Na2O (%) 0.25 

TiO2 (%) 0.15 
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Figura 1. Microfotografía de   Zeolita Sin Tratamiento. 
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Figura 2. Microfotografía de Zeolita con Tratamiento. 
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un agitador magnético a 25 ° C a una agitación constante de 125 rpm. Los valores 

de pH se ajustaron con HNO3 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 

químicas versus  pH de cobre2+ (Puigdomenech, 2000). Una vez finalizada la 

prueba, las muestras se separaron en papel de filtro Whatman número 1. La 

concentración de metales residuales se midió mediante ICP-OES Perkin Elmer 

OPTIMA 8300. El porcentaje de eliminación se calculó con la siguiente expresión: 

% 𝑅𝑒 𝑚 𝑜𝑐𝑖ó𝑛 =
𝐶𝑖−𝐶𝑓

𝐶𝑖
∗ 100          (43) 

𝑞𝑒 =
𝐶𝑖−𝐶𝑓

𝑚
∗ 𝑉          (44) 

Dónde: Ci y Cf son la concentración inicial y final respectivamente (mg L-

1), qe es la capacidad de sorción del metal (adsorbato) por el material zeolitico 

(mg g-1), m es la masa del material zeolitico (g) y V es el volumen de la solución 

del metal  (L) (Wu y Wang, 2016; Fardjaoui et al., 2017; Kankrej et al., 2017; 

Subramani y Thinakaran, 2017). 

Cinética y Estudios Termodinámicos 

Efecto del tiempo de contacto. Un experimento de una vía 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 concentración de 150 mg L-

1 Cu(II), 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 vía de 3 niveles con 

3 repeticiones se realizó. A un volumen de 100 mL de una solución con una 
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concentración de 100 mg L-1 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 0K. 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

Efecto del Tiempo de Contacto y Temperatura 

La gráfica 19 muestra las condiciones de equilibrio. En el cuadro 5 se presenta 

un análisis de una vía 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 hipótesis 

de que las medias entre estos tiempos son iguales desde el punto de vista 

estadístico y por lo tanto se puede afirmar que a los 90 minutos se ha alcanzado 

el equilibrio.  

H0: μ90  μ120 

Ha: μ90 = μ120 

α= 0.05 

P-valor  0.05, se acepta μ90 = μ120 

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 Sharadqah (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 observó que al aumentar la temperatura aumentaba la 

adsorción de cobre, lo que es consistente con lo observado por Panayotova 

(2001).  
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Gráfica 19. Condiciones de equilibrio. 
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Cuadro 5. Análisis de la varianza de una vía de las condiciones de equilibrio  

Fuente de 
Variación 

Suma de 
Cuadrados 

Grados 
de 

libertad 

Cuadrado 
Medio 

F-valor P-valor F-critico 

Entre 
Grupos 

0.000201 1 0.000201 0.27 0.63 7.71 

Dentro 
Grupos 

0.00294 4 0.000735    

Total 0.00314 5         
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El efecto de la temperatura es un parámetro físico-químico significativo, ya 

que la temperatura puede cambiar la capacidad de adsorción. 

Si la capacidad de adsorción aumenta al aumentar la temperatura, el 

proceso de adsorción 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 número de sitios de intercambio (S 

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

La temperatura está relacionada con la energía cinética de los iones 

metálicos en la solución. Al aumentarlo, se produce un aumento en el rango de 

difusión del sorbato. Generalmente, a medida que aumenta la temperatura, la 

absorción de metal aumenta debido a un aumento en la afinidad del adsorbente 

por estos iones y / o un aumento en los sitios activos del sólido. Una temperatura 

alta aumenta la energía del sistema facilitando la fijación del metal en la superficie 

del sólido. 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 energía cinética, que facilita el acceso de iones metálicos a los sitios de 

intercambio, (ii) un aumento de la actividad del sólido, lo que conduce a una alta 

afinidad o aumento en la actividad de los sitios de intercambio, y (iii) una 

disminución en la resistencia a la transferencia de masa. A medida que aumenta 

la temperatura, el grosor de la capa límite que rodea al sólido disminuye, lo que 

facilita la difusión del metal en el sólido. Por lo tanto, el coeficiente de difusión 

efectivo de los iones de fase sólida 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 electrostáticas se debilitan y los iones se vuelven 

más pequeños porque se reduce la solvatación. Sin embargo, si la temperatura 

aumenta drásticamente, puede ocurrir daño físico en la superficie del sólido, 

reduciendo su capacidad de adsorción. En la gran mayoría de los casos, es muy 

conveniente evaluar la capacidad de adsorción de minerales a temperatura 

ambiente, ya que mantener una temperatura alta provocará un aumento 

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

Cinética de Adsorción 

La cinética de adsorción refleja la evolución del proceso de adsorción 

versus el tiempo (Moussout et al., 2018). La cinética química es el estudio de las 

tasas de los procesos químicos y los factores que influyen en ellos en el logro del 

equilibrio en un período de tiempo razonable. La velocidad de reacción para una 

reacción química dada es la medida del cambio en la concentración de los 

reactivos o el cambio en la concentración de los productos por unidad de tiempo 

(Chang y Goldsby, 2013). Dos elementos de evaluación vitales para una unidad 

de operación del proceso de adsorción son el mecanismo y la velocidad de 

reacción. La tasa de absorción de solutos determina el tiempo de residencia 

requerido para completar la reacción de adsorción y se puede obtener del análisis 

cinético (Ho, 2004). Al intentar una solución para un problema de contaminación 

mediante un método de adsorción, el adsorbente debe tener no solo una 

capacidad de adsorción adecuada sino también una velocidad de adsorción lo 

más rápida posible (Subramani y Thinakaran, 2017). 
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Para examinar el mecanismo que controla el proceso de adsorción, 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 difusión 

intrapartícula.  

Modelo cinético de pseudo-primer-orden. Cuando la concentración de 

un reactivo relativo permanece constante porque se suministra en exceso, su 

concentración puede expresarse a una velocidad constante, obteniendo la 

constante de reacción de pseudo primer orden, porque de hecho la concentración 

depende de solo uno de los dos reactivos (Chang y Goldsby, 2013). Se descubrió 

que la cinética de pseudo primer orden es adecuada solo para los primeros 20 a 

30 minutos de tiempo de interacción y no para todo el rango de tiempos de 

contacto (Ho y Mckay, 1998). Una reacción de primer orden es una reacción que 

se desarrolla a una velocidad que depende linealmente de una sola 

concentración de reactivo. El modelo cinético de pseudo primer orden indica que 

la reacción tiende hacia la fisisorción. El nombre de fisisorción se le dio ya que el 

paso limitante de la velocidad en este tipo de mecanismo es la difusión y no 

depende de las concentraciones de ambos reactivos (intercambio físico). 

Este modelo se describe con una reacción no reversible: 

𝑍 + 𝑀 → 𝑍𝑀         (45) 

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

es la concentración de adsorbato unido al sorbente 

Esta ecuación cinética se basa en 4 supuestos: 
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1. La sorción solo ocurre en sitios localizados y no hay interacción entre los 

iones sorbidos. 

2. La energía de adsorción no depende de la cobertura de la superficie. 

3. La adsorción máxima corresponde a una monocapa saturada de 

adsorbatos en la superficie adsorbente. 

4. La concentración de M se considera constante (Largitte y Pasquier, 2016). 

Su expresión es la siguiente: 

𝑑𝑞𝑡

𝑑𝑡
= 𝐾1(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡)          (46) 

Dónde: qt es la cantidad de iones de cobre adsorbidos en el tiempo t (mg 

g-1), t es el tiempo (minutos) y k1 es la constante del rango de adsorción (L min-

1). 

La ecuación del modelo de pseudo primer orden se puede expresar en 

forma lineal con lo siguiente: 

𝑙𝑜𝑔(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) = 𝑙𝑜𝑔 𝑞 𝑒 − 𝐾1𝑡       (47) 

Los valores de qe y k1 se calculan trazando la pendiente y la intersección 

respectivamente de la línea recta  de graficar log (qe-qt) versus t (Feng et al., 

2009; Song et al., 2009b; Yari et al., 2015; Demiral y Güngör, 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 gráfica 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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Gráfica 20. Modelo Cinético de Pseudo-Primer-Orden para Cu(II) 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 reacción química parece significativa en el paso de control de 

velocidad. 

En este tipo de reacciones, la velocidad se controla químicamente y debido 

a esto se llama quimisorción. El modelo de pseudo segundo orden indica una 

inclinación hacia la quimisorción. La ecuación cinética del pseudo segundo orden 

se expresa de la siguiente manera (Largitte y Pasquier, 2016):   

2𝑍 + 𝑀 → 𝑀(𝑍)2          (48) 

Cinética de Pseudo-segundo orden, donde el paso limitante de la 

velocidad puede ser la adsorción química 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 aquí es la quimisorción (Demiral y Güngör, 2016). El modelo 

cinético de pseudo segundo orden se expresa como: 

𝑑𝑞𝑡

𝑑𝑡
= 𝐾2(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡)2         (49) 

Dónde: K2 es la constante de pseudo segundo orden (g mg-1 min-1). 

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

𝑡

𝑞𝑡
=

1

𝐾2𝑞𝑒
2 +

𝑡

𝑞𝑒
           (50) 

Los valores de qe y k2 se pueden calcular a partir de la pendiente y la intersección  
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respectivamente graficando t / qt versus t (Gráfica 21) (Özcan et al., 2004; Erdem 

et al., 2009; Feng et al., 2009; Demiral y Güngör, 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 

sólido tiene un comportamiento energético heterogéneo y que ni la desorción ni 

las interacciones entre las especies adsorbidas tienen un efecto sustancial sobre 

la cinética de adsorción, siempre que la cobertura de la superficie del sólido sea 

baja. Para un tiempo de adsorción muy largo, es decir, donde el tiempo tiende al 

infinito (t → ∞), se puede presentar el comportamiento no físico de la ecuación 

de Elovich, esto se debe al hecho de que el proceso de desorción ocurre 

simultáneamente con la adsorción. Por lo tanto, en la práctica, la aplicabilidad de 

esta ecuación se limita a la parte inicial del proceso de interacción entre el 

adsorbente y el adsorbato, es decir, cuando el sistema está relativamente lejos 

de alcanzar el equilibrio. Se ha demostrado cuantitativamente que la ecuación de 

Elovich y el comportamiento de pseudo segundo orden son casi iguales cuando 

la cobertura de la superficie del sólido es menor que 0.7 (Gupta y Bhattacharyya, 

2011). La ecuación de Elovich se usa ocasionalmente para analizar datos, ilustra 

el hecho de que la cinética de adsorción puede ser extremadamente lenta, hasta 

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

La ecuación de Elovich es útil en procesos de adsorción química y es 

adecuada para sistemas con superficies de adsorción heterogéneas. La ecuación 

del modelo de Elovich se expresa de la siguiente manera:  
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Gráfica 21. Modelo Cinético de Pseudo-Segundo-Orden para Cu(II) en Zeolita.  
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𝑑𝑞𝑡

𝑑𝑡
= 𝛼𝐸𝑒−𝛿𝑞𝑡          (51) 

Dónde: αE es la tasa de adsorción inicial (mg g-1 min-1), δ es la constante 

de desorción relacionada con la cobertura de la superficie y la energía de 

activación de la quimisorción (g mg-1). La forma lineal de la ecuación viene dada 

por: 

𝑞𝑡 = 𝛿𝑙𝑛(𝛼𝐸𝛿) + 𝛿 𝑙𝑛( 𝑡)         (52) 

Dónde: αE es la tasa de adsorción inicial (mg g-1 min-1), δ es la constante 

de desorción relacionada con la cobertura de la superficie y la energía de 

activación de la quimisorción (g mg-1). La forma lineal de la ecuación viene dada 

por: 

𝑞𝑡 = 𝛿𝑙𝑛(𝛼𝐸𝛿) + 𝛿 𝑙𝑛( 𝑡)         (53) 

Los coeficientes de Elovich δ y αE se calcularon a partir de la intersección 

y la pendiente, respectivamente, trazando qt vs ln (t) (Gráfica 22) (Demiral y 

Güngör, 2016; Subramani y Thinakaran, 2017).  

Modelo de Weber-Morris difusión intra-partícula. El proceso de 

transferencia de masa tiene un impacto en el tiempo de equilibrio de adsorción. 

El proceso de transferencia de masa generalmente implica cuatro pasos: 

transporte desde la solución a granel a la capa límite, difusión de película (capa 

límite), difusión y adsorción intraparticulas (poro y superficie) en la superficie 

interior de los adsorbentes. En general, se acepta que el primer y el último paso 

son muy rápidos y que el proceso de adsorción general se controla mediante 

difusión de película y / o difusión intrapartícula (Zhang et al., 2018).  
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Gráfica 22. Modelo Cinético de Elovich para Cu(II) en Zeolita. 
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Después del proceso de difusión de la película, las especies de adsorbato 

se transportan a la fase sólida a través del proceso de difusión / transporte 

intraparticulas. El modelo de Weber y Morris se usa para describir el proceso de 

difusión intrapartícula (Zhang et al., 2018). El proceso de adsorción en un  

adsorbente poroso generalmente será un proceso de varios pasos. Estos pasos 

implican el transporte del adsorbato desde la solución a granel, la difusión de la 

película, la difusión intrapartícula en los poros y en la fase sólida y finalmente la 

adsorción en los sitios. Después del proceso de difusión de la película, las 

especies de adsorbato se transportan a la fase sólida a través del proceso de 

difusión / transporte intraparticulas. Se utilizó el modelo de Weber y Morris para 

describir el proceso de difusión intrapartícula (Zhang et al., 2018). Después del 

proceso de difusión de la película, las especies de adsorbato se transportan a la 

fase sólida a través del proceso de difusión / transporte intraparticulas. El modelo 

de Weber y Morris se usa para describir el proceso de difusión intrapartícula 

(Zhang et al., 2018). 

La difusión intrapartícula se puede establecer mediante la siguiente 

ecuación:  

𝑞𝑡 = 𝐾𝑝𝑡
1

2          (54) 

Dónde: Kp es la constante de difusión intrapartícula (g mg-1 min-0.5). 

El valor de Kp se calcula a partir de la pendiente de graficar qt versus t1/2 (Yari et 

al., 2015; Demiral y Güngör, 2016; Kankrej et al., 2017; Subramani y Thinakaran, 

2017; Zhang et al., 2018) (Gráfica 23). El  valor  de  R2  en  el  modelo de pseudo   
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Gráfica 23. Modelo cinético de difusión intra-partícula para Cu(II) en zeolita. 
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primer orden no es aceptable (Cuadro 6), este modelo tiene la correlación más 

baja de los modelos utilizados para este estudio Zanin et. al. (2017) (Zanin et al., 

2017) determinó que el modelo cinético que mejor se correlacionó, en su 

experimento de adsorción con zeolita, fue el de Pseudo-primer-orden, mientras 

que en este estudio fue Pseudo-segundo orden. La Cuadro 3 muestra el alto 

grado de correlación de correlación del modelo de Pseudo-segundo orden, 

siendo este el mejor modelo utilizado. En nuestros resultados se demostró que 

el modelo cinético que mejor se correlacionó fue el de Pseudo-segundo orden, 

siendo congruente con el obtenido por Taamneh y Sharadqah (2017) y Ksakas 

et. al. (2018). El modelo cinético de Elovich muestra una correlación satisfactoria, 

pero es inferior a otro modelo (Cuadro 6). 

En una reacción que involucra a más de una especie que reacciona, se puede 

hacer un intento deliberado para que la concentración de uno de los reactivos 

sea en gran medida excesiva en comparación con la otra, en tal situación, la 

concentración de la especie que reacciona presente en gran exceso no cambia 

significativamente, es decir, permanecerá constante y, como resultado, la 

velocidad de la reacción no dependerá de dicho reactivo. Si se supone que dicha 

reacción es de segundo orden, se convierte en un pseudo primer orden y si se 

supone que dicha reacción es de tercer orden, se convierte en un pseudo 

segundo orden. En resumen, una reacción de pseudo orden es el orden 

experimental que es diferente del orden real. La baja concentración de soluto 

conduce a primer orden, mientras que la alta concentración de soluto conduce a 

enlaces químicos y  quimisorción. La quimisorción  (o adsorción química) es una  
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Cuadro 6. Constantes de los modelos cinéticos y coeficiente de correlación para   

                  Cu(II) en zeolita. 

 Pseudo-Primer-Orden Pseudo-Segundo-Orden 

293 
k1 qe R2 k2 qe R2 

-0.085 3.59 0.899 0.15 7.29 0.9995 

       

Temp (oK) Modelo Elovich Modelo Intra-particula  

293 
α β R2 kp R2  

1.58 -2.87 0.999 0.43 0.988   
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adsorción en la que las fuerzas involucradas son fuerzas de valencia del mismo 

tipo que las que operan en la formación de compuestos químicos. El proceso de 

adsorción aparece como un proceso de adsorción física, mientras que sobre la 

base del modelo de adsorción de Pseudo-segundo orden parece estar gobernado 

por la quimio-adsorción. Esta contradicción solo es evidente dado que el proceso 

de adsorción podría ser una combinación de más de un proceso: adsorción física, 

adsorción química y balance de masa. En nuestro caso, la adsorción física es el 

paso principal como lo demuestra el modelo D-R, mientras que la ecuación de 

Pseudo-segundo orden determina una sorción química.  

Termodinámica de Adsorción 

El cambio de energía libre de Gibbs (ΔG °), el cambio de entalpía estándar 

(ΔH °) y el cambio de entropía estándar (ΔS °) se utilizaron para especular sobre 

el mecanismo de adsorción. Estos parámetros termodinámicos se determinan 

utilizando las siguientes ecuaciones: 

𝐾𝑐 =
𝐶𝐴

𝐶𝑒
           (55) 

𝛥𝐺° = −𝑅𝑇 𝑙𝑛 𝐾 𝑐          (56) 

𝛥𝐺° = 𝛥𝐻° − 𝑇𝛥𝑆°          (57) 

𝑙𝑛 𝐾 𝑐 =
𝛥𝑆°

𝑅
−

𝛥𝐻°

𝑅

1

𝑇
              (58) 

Dónde: Kc es la constante de equilibrio, CA es la concentración de equilibrio en 

la fase sólida (mg L-1), Ce es la concentración de equilibrio en la fase líquida (mg 

L-1), 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 ΔH ° y ΔS ° se obtienen de la pendiente y la intersección 

respectivamente trazando la línea de Van't Hoff desde ln kc versus 1 / T (Gráfica 

24). Otra forma de calcular los parámetros mencionados anteriormente es 

graficando ΔG ° versus T, donde desde la línea recta resultante la pendiente es 

ΔH ° y la intersección representa ΔS ° (Gráfica 25) (Ekebafe et al., 2017). Los 

valores negativos en ΔG ° (Cuadro 7) indican una naturaleza espontánea en el 

proceso de adsorción y dado que los valores son más negativos con el aumento 

de la temperatura, indican que el aumento de la temperatura favorece el proceso 

de adsorción. Ksakas et. al. (2018) informaron que los valores negativos de ΔG ° 

indican que la adsorción es termodinámicamente espontánea y factible, lo que 

concuerda con los resultados de este estudio. Los valores negativos en ΔG ° 

(Cuadro 7) indican una naturaleza espontánea en el proceso de adsorción y dado 

que los valores son más negativos con el aumento de la temperatura, indican que 

el aumento de la temperatura favorece el proceso de adsorción. Ksakas et. al. 

(2018) informó que los valores negativos de ΔG ° indican que la adsorción es 

termodinámicamente espontánea y factible, lo que concuerda con los resultados 

de este estudio. Cuando los valores negativos se presentan en ΔH °, indica que 

el proceso es exotérmico, mientras que los valores positivos indican un proceso 

endotérmico. Cuando se presentan valores positivos en ΔS °  (Cuadro 7), indican 

un aumento en la aleatoriedad en la interfaz líquido-sólido del sistema durante el 

proceso de adsorción (Bouhamed et al., 2012; Demiral y Güngör, 2016). En 

general, cuando el cambio absoluto de energía libre de Gibbs está entre -20 y 0 

el rango de -80 a -400 KJ mol-1 (Yu et al., 2001; Özcan et al., 2004). 
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Gráfica 24. Parámetros Termodinámicos de la Adsorción de Cu(II) en Zeolita.     

                    Método Ln Kc. 
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Gráfica 25. Parámetros Termodinámicos de la Adsorción de Cu(II) en Zeolita.     

                    Método ΔG0.  
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Cuadro 7. Parámetros termodinámicos de la adsorción Cu(II) en zeolita 

T (0K) ΔG0 (KJ mol-1) ΔH0 (KJ mol-1) ΔS0 (KJ mol-1 K-1) Ea (KJ mol-1) 

292.95 -1.94 3.9883 0.0199 57.70 

309.15 -2.02   

 
330.15 -2.68       
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En los resultados del presente estudio, se obtuvieron valores positivos de 

ΔH °, lo que indica la naturaleza endotérmica de la adsorción. En el caso de este 

estudio, los valores positivos de ΔS ° reflejan la afinidad de Cu(II) e indican el 

aumento de la aleatorización en la interfaz sólido-líquido durante el proceso de 

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

Estimación de la Energía de Activación 

La magnitud de la energía de activación da una idea del tipo de adsorción 

que se está llevando a cabo. Hay dos tipos principales de adsorción: física y 

química. 

En la adsorción química activada, la velocidad varía con la temperatura de 

acuerdo con una energía de activación finita (8.4-83.7 kJ mol-1) en la ecuación de 

Arrhenius. En la adsorción química no activada, la energía de activación es 

cercana a cero (Han et al., 2009). La energía de activación para la adsorción en 

zeolita se calculó con la ecuación de Arrhenius: 

𝐾𝑐 = 𝐾0 𝑒𝑥𝑝 (−
𝐸𝑎

𝑅𝑇
)           (59) 

Dónde: k0 es el factor independiente de la temperatura (g mg-1 min-1); Ea 

es la energía aparente de activación de la reacción de adsorción (kJ mol-1). 

La forma lineal de la ecuación se expresa como: 

𝑙𝑛 𝐾 𝑐 = −
𝐸𝑎

𝑅

1

𝑇
+ 𝑙𝑛 𝐾0          (60) 

Graficando Ln Kc versus 1/T resultara una line recta en la cual la pendiente 

es igual a -Ea/R (Gráfico 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 adsorción 
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es del tipo químico activado. Los valores positivos de Ea sugieren que un 

aumento de la temperatura favoreció la adsorción y el proceso tuvo una 

naturaleza endotérmica. (Han et al., 2009). Los resultados de este estudio para 

la energía de activación 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 según esto 

es indicativo de que dicho proceso es de naturaleza espontánea. Los resultados 

obtenidos son consistentes con los resultados obtenidos previamente con otros 

materiales adsorbentes (Panayotova, 2001). Los valores encontrados para los 

parámetros termodinámicos en los resultados del presente estudio están dentro 

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

  



170 
 

CONCLUSIONES 

El proceso cinético se predijo en el siguiente orden: Pseudo-segundo 

orden> Elovich> Intra-partícula> Pseudo-primer orden. Los parámetros 

termodinámicos indican que el proceso es espontáneo y de naturaleza 

endotérmica. Un aumento de la temperatura favorece la eliminación. La 

eliminación de cobre es factible a través de una zeolita que fue sometida a un 

tratamiento ácido intenso. La adsorción es del tipo químico activado según Ea. 

Según lo observado en la micrografía, las zeolitas no sufrieron cambios 

significativos debido a un tratamiento ácido intenso. 
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