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Resumen 

El consumo de agua con elevadas concentraciones de arsénico es un grave problema en 

decenas de países en el mundo que afecta a la salud humana con el desarrollo de varios tipos 

de cáncer. La tecnología de adsorción acompañada del uso de nanopartículas se estudia como 

una alternativa altamente eficiente para la mitigación de especies inorgánicas de arsénico en 

agua. En este trabajo se desarrolló una matriz de sílice mesoporosa del tipo SBA-15, por el 

método de sol-gel, con propiedades mejoradas para incrementar el área superficial específica. 

De esta manera se consiguió un material con más de 1,200 m2/g para incorporar en su 

superficie nanopartículas de óxido férrico dispersas que actuarían como sitios activos para la 

adsorción de iones de arsénico inorgánico. Las concentraciones de óxido férrico en los 

adsorbentes preparados fueron del 2, 3, 4 y 5% en peso con la intención de evaluar una 

propuesta económicamente atractiva. Los adsorbentes se caracterizaron por fisisorción de 

nitrógeno y microscopía electrónica de barrido-transmisión (STEM), difracción de rayos X 

en ángulos bajos y ángulos convencionales (XRD), espectroscopía Raman, fluorescencia de 

rayos X (XRF), potencial Z y espectroscopía de fotoemisión de rayos X (XPS). La 

determinación de arsénico en las muestras de agua se realizó por espectroscopía de absorción 

atómica después de evaluar el desempeño de las diferentes concentraciones de óxido férrico, 

la influencia del valor del pH, del tiempo de contacto y de la concentración inicial de arsénico 

en las soluciones. La máxima capacidad de adsorción para arsénico se consiguió a pH neutro 

y la concentración de 3% de óxido férrico en la superficie destacó del resto de los adsorbentes 

evaluados. Los resultados obtenidos de la cinética de adsorción, las isotermas de adsorción, 

el ambiente químico de las especies en XPS proporcionaron la información necesaria para 

modelar el mecanismo de adsorción entre los iones de arsénico y las nanopartículas de óxido 

férrico en el sistema propuesto. 

Palabras clave: Fe2O3-SBA-15; sílice mesoporosa; remoción de As; adsorción  
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Abstract 

Drinking water consumption with high levels of arsenic is a major problem in tens of 

countries worldwide affecting human health by developing several kinds of cancer. 

Adsorption technology with the aid of nanoparticles is studied as a highly efficient alternative 

for inorganic arsenic mitigation in water streams. In this work, a mesoporous silica matrix 

like SBA-15 was prepared through sol-gel method with enhanced properties to increase its 

specific surface area. In this manner, a material with over 1,200 m2/g was obtained to 

incorporate dispersed iron oxide nanoparticles as active sites to adsorb inorganic arsenic ions. 

The adsorbents were prepared with low concentrations (2, 3, 4 and 5 wt%) of Fe2O3, and 

were characterized by N2 physisorption and scanning transmission electron microscopy 

(STEM), x-ray diffraction (XRD), micro-Raman spectroscopy, x-ray fluorescence (XRF), 

zeta potential and X ray photoemission spectroscopy (XPS). Arsenic determination after 

adsorption was studied varying the pH, arsenic initial concentrations and contact time by 

atomic adsorption technique. The results from the SBA-15 modifications revealed a material 

with shorter channels than the conventional SBA-15, resulting in a higher surface area. The 

maximum removal rates for As were achieved at a neutral pH value and the 3% load of Fe2O3 

exhibited the higher adsorption capacity than the rest of the adsorbents evaluated. Adsorption 

kinetics, adsorption isotherms and the chemical environment obtained from XPS analysis 

gave the information to model the adsorption mechanism between the arsenic ions and the 

iron oxide nanoparticles for this system. 

 

Keywords: Fe2O3-SBA-15; mesoporous silica; As removal; adsorption 
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1. Introducción 

El arsénico es un elemento que se encuentra en pequeñas concentraciones en casi cualquier 

ambiente de manera natural. La especie inorgánica de este metaloide cuenta con una 

naturaleza más tóxica que sus formas orgánicas. La contaminación por arsénico tiene su 

origen por fenómenos naturales como erupciones volcánicas y erosión y por actividades 

humanas  como la manufactura de productos agrícolas y la minería [1],[2].  

Los efectos que ocasiona el arsénico en el cuerpo dependen de factores como la dosis, tiempo 

de exposición, edad y género. La principal vía de intoxicación por arsénico es vía oral, ya sea 

por consumo de agua o ingesta de alimentos contaminados. Una vez ingerido el arsénico, el 

aparato digestivo absorbe un 90% y luego se une a los glóbulos rojos y se deposita en el 

hígado, riñones, huesos, músculos, cabello, piel y uñas para finalmente ser desechado por la 

orina. Dentro del organismo, el arsénico pentavalente se convierte en arsénico trivalente y la 

mayoría de éste se metaboliza a ácido metilarsónico y posteriormente en ácido cacodílico 

[3].  

La ingesta prolongada de arsénico conlleva a un padecimiento que se conoce como 

arsenicismo crónico y puede provocar efectos cancerígenos en diversos órganos que, de 

acuerdo con el Fondo de las Naciones Unidas para la Infancia (UNICEF por sus siglas en 

inglés), se convierten en un problema irremediable ya que no existe cura ante el 

padecimiento, las etapas iniciales de la enfermedad son difíciles de identificar y los síntomas 

aparecen hasta la segunda etapa [4]. La Agencia Internacional de Investigación sobre el 

Cáncer (IARC por sus siglas en inglés), clasifica al arsénico y sus derivados dentro del Grupo 

1 de la evaluación de riesgos cancerígenos para humanos desde 1980, lo cual refiere que 

existe evidencia suficiente para su carcinogenicidad en humanos [5]. No obstante, el 

mecanismo por el cual el arsénico desarrolla el cáncer no se ha identificado por completo, a 

pesar de que se han establecido hipótesis que incluyen la inducción de especies reactivas de 

oxígeno y estrés oxidativo, genotoxicidad, cocarcinogénesis, inmunosupresión, inducción de 

proliferación de células, desregulación de los mecanismos epigenéticos, alteración de la 

estructura de proteínas, variación en la expresión de micro-ácidos ribonucleicos y la 
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 2 

inducción de apoptosis [6], entre otras, y se ha reconocido al arsénico como un carcinógeno 

que puede generar cáncer tanto por inhalación como por ingesta [7]. Las clases de cáncer 

asociados a la exposición al arsénico incluyen cáncer de piel, de próstata, de hígado, de 

vejiga, de pulmón y leucemia, mientras que las lesiones no cancerígenas enlistan 

hiperqueratoris e hiperpigmentación en la piel, problemas neurológicos, afectaciones a la 

memoria, deterioro intelectual, diabetes, desórdenes cardiovasculares y problemas en el 

sistema reproductivo [3], [7], [8].  

En el año 2001, la Organización Mundial de la Salud (OMS) estimaba que 130 millones de 

personas en el mundo estaban expuestas a arsénico en concentraciones por encima de la 

norma, para el 2012 se estimó que la exposición alcanzó los 202 millones [9] y en el 2018 se 

calculó la afectación a más de 296 millones en más de 100 países [10]. El continente asiático 

cuenta con varias naciones afectadas fuertemente por contaminación en agua, suelo y 

alimentos a causa del arsénico. India es uno de los países con mayores problemas de salud 

debido a la intoxicación por arsénico: Bengala occidental y Bihar han reportado niveles de 

arsénico en aguas subterráneas con concentraciones mayores que la norma establecida. Los 

resultados de sus estudios identifican suelos enriquecidos de arsénico debido a su geología y 

acuíferos contaminados por la erosión y transporte de sedimentos [11]–[13]. Estudios en 

pozos entubados en Bangladesh han demostrado cómo el arsénico es acumulado en cuerpos 

de agua como consecuencia del arrastre por las corrientes de agua en épocas de lluvia [14]. 

Investigadores en Nepal han reconocido que las fuentes de contaminación de arsénico que 

tienen a su población consumiendo agua con concentraciones elevadas tienen origen 

geológico [15]. En Europa, muestras de agua potable, geotermal, superficial, subterránea y 

de pozos, y muestras de aire han contabilizado concentraciones peligrosas de arsénico por 

diversas fuentes, convirtiendo a países como Finlandia, Serbia, Eslovaquia, España, Grecia 

y Turquía en sitios con intoxicación masiva por arsénico [16]. 

Los países de Chile, Argentina, Perú y México destacan en Latinoamérica por sus problemas 

de contaminación de cuerpos de agua por arsénico, donde una fuente importante de liberación 

del metaloide se refiere a la actividad volcánica y los elementos geológicos de las zonas 

afectadas [17], [18]. En Chile, en una de las regiones con menor precipitación del planeta, la 
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población comenzó a importar agua del río Toconce que resultó poseer concentraciones de 

hasta 800 µg/L de arsénico, poniendo en riesgo la salud de miles de personas [19]. Estudios 

recientes asocian enfermedades graves como el cáncer a la exposición prolongada al arsénico 

[20]. Investigadores en Perú identificaron un alto consumo de agua contaminada por mujeres 

embarazadas, lo cual puede afectarles con bebés de bajo peso, aborto espontáneo y 

nacimientos prematuros [21]. La investigación en Argentina ha puesto en evidencia los 

grandes problemas de salud como consecuencia del consumo de agua contaminada, la escasa 

vigilancia epidemiológica y ambiental y las ineficientes medidas de mitigación del problema, 

ejerciendo una presión hacia el gobierno para que actúe al respecto [22], [23]. 

En México, se han reportado concentraciones de arsénico por encima de la norma nacional 

en cuerpos de agua, suelos y atmósfera y su presencia en dichos medios está relacionada con 

diversas actividades. Los jales mineros de los yacimientos de Santa Bárbara en Chihuahua, 

Zimapán en Hidalgo, y Taxco en Guerrero han sido estudiados debido a los registros 

existentes de arsenopirita y se ha determinado que la generación de drenaje ácido está 

influenciada por factores geológicos y climáticos, además de que la presencia de otros 

minerales puede estabilizar al arsénico y contener su movilización [24]. Los sistemas 

volcánicos de Colima, Chichon, Los Azufres, Tacaná y Ceboruco emiten arsénico a través 

de sus fumarolas, aunque los volcanes de Colima y Tacaná han presentado relativamente 

mayores concentraciones (1.0 y 1.4 ug/g, respectivamente) [25]. En Michoacán, en el 

importante campo geotérmico de Los Azufres, y en el campo de Puebla, Los Humeros, se 

han detectado concentraciones que rebasan por cientos el estándar internacional para el 

arsénico en agua y su origen se cree que corresponde la geología de las regiones [26], [27]. 

En el estado de Sonora, se encontró arsénico en cantidades por encima de la norma 

internacional en pozos de varias ciudades que proveían de agua a sus pobladores [28]. En el 

valle del Guadiana en Durango, cerca del 50% de los pozos tienen concentraciones con 

valores mayores a la norma mexicana, mientras que pozos en la región industrial de 

Salamanca, Guanajuato, también se ha encontrado arsénico en elevadas concentraciones, 

probablemente por la composición geológica de tipo volcánico en dichas zonas [29], [30]. 

Los procesos geoquímicos que se desarrollan en la península de Baja California contribuyen 
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a la movilización del arsénico natural del suelo hacia los acuíferos, elevando sus 

concentraciones a cantidades que ponen en riesgo a la población que extrae agua de los pozos 

cercanos [31]. San Luis Potosí es un sitio afectado por la presencia de arsénico en altas 

concentraciones, ya que el suelo en varias comunidades está compuesto por rocas volcánicas 

y sedimentos lacustres con cantidades considerables de arsénico y su disolución ha 

movilizado al metaloide hasta los cuerpos de agua [32], [33]. Con respecto a la fundición de 

metales, se han reportado concentraciones elevadas de arsénico en suelo y agua en 

comunidades cercanas a complejos metalúrgicos de San Luis Potosí, resultando en una 

acumulación de arsénico en el sistema biológico de niños que viven en zonas hasta 25 km de 

distancia [34]–[36]. Matehuala ha sido una ciudad estudiada por la evidencia de arsénico 

acumulado en sus habitantes, la contaminación de agua superficial en la zona se atribuye 

tanto a la actividad minera, como a procesos geológicos y la escorrentía por lluvias [37]. La 

Comarca Lagunera es una región con suelos ricos en arsénico y se ha detectado al metaloide 

no sólo en el agua y suelo, sino en el forraje para alimentar al ganado de esta importante zona 

productora de leche y en la misma leche que producen las vacas como consecuencia del 

consumo de agua y alimento contaminado [38], [39]. 

Por tal motivo, se han elaborado normas internacionales que establecen límites máximos 

permisibles de arsénico en aguas. En el año 1958, la Organización Mundial de la Salud 

recomendó una concentración de 0.2 mg/L como máximo permisible en su documento 

“Estándares Internacionales para agua de consumo”, no obstante, en 1963 el valor 

recomendado se disminuyó a 0.05 mg/L y esta concentración permaneció hasta la primera 

edición de los “Lineamientos para la calidad del agua para consumo” publicada en 1984. La 

preocupación basada en la carcinogenicidad del arsénico en los humanos logró que se 

estableciera un nuevo valor de 0.01 mg/L en los lineamientos de 1993 y dicho valor 

permanece vigente por la OMS hasta la fecha [40]. La Unión Europea ha publicado en su 

“Official Journal of the European Communities” el parámetro de 0.01 mg/L de arsénico en 

agua desde el año 1998 [41]. La Agencia para la Protección Ambiental (EPA por sus siglas 

en inglés) de los Estados Unidos de América adoptó desde el año 2001 un límite de 0.01 

mg/L, reemplazando su antiguo valor de 0.05 mg/L y considerando que ese nuevo valor 
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 5 

protegería la salud de su población basados en la mejor información científica disponible a 

la fecha y la viabilidad económica de la medidas a tomar [42]. India estableció un valor de 

0.05 mg/L en su documento “Indian Standard Drinking Water – Specification” en el año 

1991 [43], pero años después, tras considerar las referencias de la OMS, ajustaron su 

referencia a 0.01 mg/L como requerimiento (límite aceptable) y convinieron un valor de 0.05 

mg/L como límite permisible en los casos en que no se cuente con una fuente alterna de agua 

para beber [44]. En México, la Norma Oficial Mexicana “NOM-127-SSA1-1994, Salud 

Ambiental, Agua para uso y consumo humano. Límites permisibles de calidad y tratamientos 

a que debe someterse el agua para su potabilización” establecía un límite permisible de 0.05 

mg/L, pero a partir del año 2000, se implantó un ajuste gradual anual para finalizar en un 

valor de 0.025 mg/L para el año 2005 [45].  

Por lo tanto, se requiere reducir los niveles de arsénico a concentraciones que no pongan en 

riesgo la salud de las poblaciones que consumen agua con cargas elevadas de arsénico. Esto 

ha impulsado los esfuerzos por garantizar agua apta para consumo humano a través de 

diversas acciones dentro del marco de la Agenda 2030 sobre el Desarrollo Sostenible [46]. 

En este sentido, la remoción de arsénico en cuerpos de agua subterránea y aguas residuales 

se ha llevado a cabo mediante diversas tecnologías de remediación. De manera general, se 

pueden clasificar dichas tecnologías en 6 grupos: procesos de oxidación, coagulación-

floculación, procesos biológicos, intercambio de iones, tecnologías de membrana y adsorción 

[9]. Los procesos de adsorción son considerados por la Organización Mundial de la Salud 

como altamente eficientes para la eliminación del arsénico en aguas subterráneas [47]. Como 

consecuencia de esto, diversos grupos de investigadores han desarrollado nuevos materiales 

con propiedades mejoradas para adsorber contaminantes del agua, entre los que destacan 

carbones activados, alúminas, zeolitas y materiales basados en hierro [9]. Las principales 

ventajas de este método son sus altas eficiencias de remoción, operación sencilla, viabilidad 

económica y la nula producción de lodos [48], [49]. 

Además, en las últimas décadas también se han desarrollado materiales nano-estructurados 

que, gracias a sus mejoradas propiedades ópticas, electrónicas y magnéticas, representan una 

buena alternativa con altas eficiencias y bajo costo [50]. Una característica importante que 
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hace a los nanomateriales útiles en los procesos de adsorción es su alta área superficial, que 

puede incrementar los sitios de contacto entre el material adsorbente y el compuesto a 

remover [51]. Lo anterior significa una oportunidad para incrementar la capacidad de 

adsorción de arsénico en aguas contaminadas. 

En los procesos de adsorción de arsénico en agua, se requiere de un material con alta área 

superficial, gran afinidad a los iones del metal pesado, con un proceso de síntesis sencillo y 

económico y que reduzca las posibilidades de una contaminación secundaria. Por lo tanto, en 

esta investigación se evaluó la capacidad de adsorción de arsénico con nanopartículas de 

óxido férrico (Fe2O3) soportadas en una matriz altamente porosa como una alternativa 

atractiva, ya que requiere bajos costos de operación y su mecanismo es sencillo, lo cual le 

hace idóneo para utilizarse en la remoción de arsénico. 

La segunda sección de este documento describe las características del arsénico que lo han 

convertido en un contaminante de gran peligro y relata las tecnologías empleadas para la 

mitigación en cuerpos de agua y efluentes. Asimismo, se plantean las bases teóricas que 

fundamentan la propuesta de trabajo. 

La tercera y cuarta sección establecen la hipótesis y objetivos a partir de los cuales se 

desarrolló la investigación y que delimitaron el alcance del mismo. 

La quinta sección detalla la metodología que se siguió para la síntesis del material de soporte 

basado en la sílice mesoporosa SBA-15 y de los adsorbentes. Posteriormente se explican los 

métodos de caracterización, con los que se obtuvo información importante para abonar en la 

propuesta del mecanismo de adsorción. Además, se describe la preparación de las soluciones 

de arsénico para los experimentos de adsorción y las condiciones en que se realizarían las 

pruebas y finalmente se plantean los estudios de cinética e isotermas de adsorción. 

La sexta sección del documento presenta los resultados obtenidos de las caracterizaciones a 

la matriz del tipo SBA-15, con los que se consiguió un material de una mayor área superficial 

y las caracterizaciones que confirman la presencia de la fase hematita α-Fe2O3 en los 

adsorbentes. Además, se muestran los resultados de los experimentos de adsorción 

analizando la influencia de diversos factores y la propuesta del mecanismo de adsorción.  

Finalmente, la séptima sección expone las conclusiones del trabajo realizado.  
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2. Antecedentes 

2.1. Química del arsénico 

El arsénico es un elemento químico de la categoría de los metaloides, lo que le confiere 

propiedades intermedias entre los metales y los no metales, debido a su capacidad de cambiar 

fácilmente su estado de oxidación y sus configuraciones de enlace. El arsénico ocupa el lugar  

33 en la tabla periódica y presenta cuatro estados de oxidación: -3, 0, +3 y +5 y debido a su 

carácter catiónico, comúnmente se halla con los estados de oxidación +3 y +5. En su forma 

pura, el arsénico tiene un aspecto sólido de color gris, no obstante, este elemento se halla 

generalmente unido a otros metales como hierro, plata y níquel como óxidos [52]. 

El arsénico puede formar compuestos orgánicos que, si entran al cuerpo humano, son 

desechados por el organismo al cabo de unos días. Por otro lado, las formas inorgánicas de 

As(III) y As(V) tienden a acumularse en los tejidos y permanecer en el organismo por un 

tiempo prolongado, lo que los convierte en compuestos más tóxicos que las formas orgánicas. 

En cuerpos de agua el arsenito y arseniato pueden existir bajo distintas condiciones de pH, 

siendo el arsénico trivalente la especie dominante en condiciones reductoras y el arsénico 

pentavalente en condiciones oxidantes. De los anteriores, se conoce que el arsenito es más 

tóxico que el arseniato. 

 

2.2. Arsénico en el ambiente 

La movilización del arsénico hacia el ambiente se da por procesos naturales hidrotermales, 

geotérmicos, biológicos, de erosión de rocas y actividades humanas como la minería, y la 

aplicación de pesticidas y herbicidas, entre otras. 

El arsénico es un mineral que se encuentra de manera natural en un gran número de minerales, 

principalmente como arseniuros y sulfuros de arsénico, que cuando entran en contacto con el 

agua se convierten en arsenitos y arseniatos [53]. Los minerales de arsénico pueden contener 

también azufre, níquel, hierro y cobre, de ellos destaca la arsenopirita, compuesto por 

arsénico, hierro y azufre que se halla en los depósitos minerales de azufre, especialmente 

Dire
cc

ión
 G

en
era

l d
e B

ibl
iot

ec
as

 U
AQ



 8 

aquellos con mineralización de oro. Históricamente, se ha calculado una concentración 

promedio de 2 ppm de arsénico en la corteza terrestre y 40 ppm en sedimentos de 

profundidades marinas [52], sin embargo, la concentración puede variar en distintas regiones 

debido a los ambientes químicos de los suelos, aguas y actividades antropogénicas.  

Existen diversos factores que promueven la movilización del arsénico al suelo. La disolución 

del arsénico está relacionada con el pH, las condiciones redox, la presencia de 

microorganismos y la humedad del suelo [54]. El arsénico interactúa fácilmente con materia 

orgánica, óxidos y otros iones, por lo que este metal enriquece su concentración en el suelo 

[55], [56]. Además, la minería, la aplicación de fertilizantes y pesticidas acumulan cantidades 

considerables de arsénico en el suelo [57], [58].  

El arsénico se ha detectado en la atmósfera y su presencia en este medio se asocia a la 

actividad volcánica, quema de combustibles fósiles y fundición. Las partículas de arsénico 

que se hallan en el aire precipitan por métodos húmedos o secos, de manera que incrementan 

la concentración en el suelo y principalmente en los cuerpos de agua [59]. De acuerdo con 

diversos estudios, la fundición de cobre emite considerables cantidades de arsénico a la 

atmósfera poniendo en riesgo no sólo al ambiente, sino la salud de los trabajadores y la 

población vecina a estos centros de trabajo [60]–[62]. El comportamiento de la volatilización 

del arsénico durante los procesos de combustión de carbón ha sido ampliamente estudiado 

para entender el destino ambiental del contaminante y adecuar medidas de seguridad para los 

trabajadores que están expuestos en las plantas generadoras de energía [63], [64]. Por otro 

lado, se ha reportado la presencia de As en emisiones volcánicas y su consecuente efecto en 

el aumento de la concentración del metaloide en suelos y aguas [25], [65], [66]. 

El mayor riesgo asociado la contaminación por arsénico es la presencia de concentraciones 

elevadas del elemento en cuerpos de agua, ya que ésta es consumida directamente o utilizada  

para regar cultivos o cocinar alimentos. De manera natural el arsénico se puede encontrar en 

aguas termales y pueden llegar a los cuerpos de agua subterránea por la presencia de 

sedimentos, cuencas cerradas en climas áridos y semiáridos, disolución de especies de hierro, 
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desorción del arsénico de otros minerales y la oxidación de minerales que contienen arsénico 

[67]. 

La revolución industrial ha generado actividades que llegan a liberar metales pesados como 

el arsénico al ambiente de manera descontrolada y a una velocidad incalculable. Los desechos 

de la actividad minera representan un problema serio de contaminación en el país, pues los 

jales mineros no se manejan adecuadamente y los elementos tóxicos se disuelven y movilizan 

a través del drenaje ácido de mina (DAM). La extracción de oro es una de las minerías que 

más arsénico descartan en sus residuos [68], pues se le puede encontrar como arsenipirita 

(FeAsS), niquelina (NiAs), cobaltita (CoAsS), enargita (Cu3AsS4), oropimente (As2S3) y 

rejalgar (AsS) en muchos yacimientos [69]. El proceso de movilización puede darse por 

desechos de rocas y suelo, relaves, emisiones atmosféricas por la calcinación de metales o 

lixiviación promovida por bacterias del suelo. La lixiviación natural o bacteriana y la erosión 

dependen fuertemente del ambiente geoquímico del sitio, destacando la temperatura, la 

presencia de oxígeno, la humedad, el pH y el potencial redox [70]. Comúnmente el arsénico 

se adsorbe a óxidos y oxihidróxidos de hierro y manganeso [71], [72], por lo que la disolución 

de especies de arsénico como la arsenopirita libera arsénico, hierro y azufre [52].  

El arsénico se encuentra presente en diversos productos agrícolas para proteger cultivos de 

insectos y conservar productos madereros. El compuesto arseniato de cobre cromatado fue 

ampliamente utilizado para la protección de maderas contra termitas y hongos. Esta madera 

era destinada a la construcción de hogares en los Estados Unidos de América desde la década 

de los 1940´s, pero a partir del año 2004 la EPA recomendó la sustitución del químico debido 

a los efectos nocivos a la salud que conlleva la exposición al producto y la generación de 

lixiviados que contaminan el suelo [73]. Por tal motivo, se comenzó la transición de 

pesticidas inorgánicos hacia compuestos orgánicos basados en arsénico, en la actualidad se 

siguen utilizando productos que contienen arsénico, tales como el arseniato de metilo 

monosódico, conocido por sus siglas en inglés como MSMAsV [74] y el ácido cacodílico [75] 

por su efectividad pesticida y su menor toxicidad a la salud humana. 
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El arsénico también es utilizado en la obtención de semiconductores de arseniuro de galio 

GaAs, valiosos para la fabricación de láseres y detectores en el área de la optoelectrónica 

[76]. El compuesto de GaAs tiene propiedades fotovoltaicas que se aprovechan en celdas 

solares [77] y propiedades eléctricas deseables que lo hacen útil para utilizarse en transistores 

[78]. Además, diversos pigmentos en tonos amarillos se emplearon desde tiempos antiguos 

con compuestos a base de arsénico [79]. La Figura 2–1 ilustra los diferentes destinos y 

fuentes de emisión de arsénico al ambiente. 

 

Figura 2–1. Fuentes de emisión y destino ambiental del arsénico (Elaboración propia). 

 

2.3. Tecnologías de remediación de aguas contaminadas por arsénico 

El estudio y desarrollo de tecnologías que mitiguen la contaminación por metales pesados, 

especialmente en los países donde la escasez de agua potable se ve intensificada e impactada 
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por la falta de infraestructura, se realiza vigilando la eficiencia de remoción, el consumo de 

energía, los costos de operación y de capital, la viabilidad de su implementación y el mínimo 

impacto posible en el ambiente. El tratamiento de aguas residuales, superficiales y 

subterráneas contaminadas con metales pesados suele emplear microfiltración, precipitación 

química y coagulación-floculación como tratamiento primario; procesos aeróbicos y 

anaeróbicos como tratamiento secundario; y procesos de oxidación química, precipitación 

electroquímica, cristalización y destilación, fotocatálisis, adsorción, tecnologías de 

membrana e intercambio iónico en los tratamientos terciarios [80]. La elección de la 

tecnología adecuada para la remoción de arsénico en cuerpos de agua contaminada debe 

considerar una serie de factores que garanticen su óptimo funcionamiento, por mencionar 

algunos: requerimientos del arsénico en el efluente y capacidad de la planta de tratamiento, 

tipo de agua a tratar, la cantidad de materia orgánica disuelta en el agua y sus características 

microbiológicas, factores fisicoquímicos como el estado de oxidación del arsénico, su pH y 

potencial redox [81]. Además, el principal desafío radica en la remoción de As(III), ya que 

los iones de As(V) presentes en soluciones acuosas son relativamente más fáciles de eliminar 

[4]. No obstante, el sistema de tratamiento ideal dependerá del contaminante a remover y de 

las propiedades del agua a tratar, por lo que en ocasiones la mejor opción considera una 

combinación de tecnologías o alguna técnica con un proceso de tratamiento previo. 

 

Pre-tratamiento: Oxidación 

Las reacciones de oxidación-reducción, también llamadas redox, suelen ser empleadas para 

el tratamiento de efluentes modificando la naturaleza de los metales pesados con la finalidad 

de procesarlos mediante una técnica complementaria. En los casos en los que se pretende 

convertir iones metálicos mono-, di- o trivalentes, a iones con una valencia menor o valencia 

cero, se recurre a los procesos de reducción. En cambio, cuando se desea elevar la valencia 

de un metal pesado se utilizan agentes oxidantes, que pueden ser convenientes para 

posteriormente remover el contaminante [82]. La oxidación puede producirse a través de 

agentes químicos, procesos catalíticos y fotocatalíticos y microorganismos. 
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En el tratamiento del arsénico, la oxidación consiste en un proceso en el que la especie 

trivalente es convertida en arsénico pentavalente para posteriormente precipitarlo, adsorberlo 

o filtrarlo, ya que la oxidación no es por sí misma un mecanismo para lograr la remoción del 

arsénico. De manera general, el sistema redox para As3+ a As5+ se describe en la Ecuación 

(2-1) . Los oxidantes más empleados son el ozono y compuestos de manganeso y hierro, sin 

embargo, también se han estudiado tecnologías empleando peróxido de hidrógeno, 

reacciones Fenton y procesos fotoquímicos [83]. 

 
H3AsO4 + 2H+ +2e- → H3AsO3 + H2O (2-1) 

La oxidación por ozono es una alternativa común de tratamiento previo [84]–[86] con 

resultados favorables en un tiempo muy corto, no obstante, sus costos son elevados, por lo 

que no se considera una opción viable en países en desarrollo. Las reacciones de oxidación 

entre el ozono y el arsénico se observan en la Ecuación (2-2) en un pH de 6.5 y en la Ecuación 

(2-3) a un pH de 8.5 [87]: 

 
H3AsO3 + O3 → H2AsO4

- + O2 + H+ (2-2) 

 H3AsO3 + O3 → HAsO4
2- + O2 + 2H+ (2-3) 

El dióxido de manganeso es un oxidante relativamente fuerte que se ha estudiado para el 

tratamiento de arsénico [88], [89]. En las Ecuaciones (2-4) y (2-5) se muestran las reacciones 

redox de arsénico (III) con óxidos de manganeso a pH neutro [90]. No obstante, debe cuidarse 

la cantidad de Mn residual en los sistemas de tratamiento [91].  

 
H3AsO3 + MnO2 ↔ HAsO4

2- + Mn2+ + H2O (2-4) 

 
H3AsO3 + 2MnOOH + 2H+ ↔ HAsO4

2- + 2Mn2+ + 3H2O
 (2-5) 

Otra alternativa para la conversión de As3+ a As5+ consiste en el uso de bacterias [92], [93], 

aunque se reconoce que esta técnica es simplemente una opción de pre-tratamiento para 

procesos de biorremediación. La fotólisis y fotocatálisis previo a procesos de filtración y 
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adsorción se ha estudiado haciendo uso de catalizadores asistidos luz ultravioleta y luz solar. 

No obstante, las alternativas con luz UV suelen incrementar los costos de operación y la 

elección de agentes catalizadores puede también aumentar el riesgo de contaminación 

secundaria [94]–[97]. 

 

Coagulación-floculación y Electrocoagulación 

El proceso consiste en utilizar un agente químico (sales catiónicas) que reduzcan el potencial 

zeta de los coloides, de manera que se neutralicen las fuerzas, se acerquen las partículas y 

éstas formen partículas más grandes. Consecuentemente, en el proceso de floculación, 

agentes poliméricos forman aglutinaciones gracias a las fuerzas de Van der Waals con las 

partículas de mayor masa formadas en el paso anterior, lo cual hará que se precipiten para su 

posterior remoción [98]. Posterior a la adición del coagulante, la generación de compuestos 

insolubles puede tener lugar por precipitación, co-precipitación o adsorción [99].  

En los procesos de coagulación, factores como el tipo de coagulante, su masa y la dosis 

empleada, el pH inicial de la solución y la turbiedad del agua a tratar, así como las 

propiedades del contaminante, afectan la eficiencia del tratamiento. Además, es común 

utilizar un pre-tratamiento para promover la eficiencia, como puede ser la oxidación. La 

coagulación-floculación es uno de los métodos más utilizados para la remediación de 

arsénico. El tratamiento de agua contaminada con arsénico ha sido estudiado principalmente 

con sales de hierro y aluminio por su bajo costo, formando compuestos insolubles como 

Al(AsO4) y Fe(AsO4) que precipitan. Por otro lado, la co-precipitación ocurre cuando el 

arsénico insoluble se incorpora mediante inclusión, oclusión o adsorción a una fase creciente 

de hidróxido y, finalmente, la adsorción se da si se forman complejos en la superficie entre 

el arsénico soluble y algún sitio en la superficie de un oxihidróxido, como ilustran las 

Ecuaciones (2-6) y (2-7) [99]: 

 ═ Fe-OH + H2AsO4
- + H → Fe-H2AsO4 + H2O (2-6) Dire
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 ═ Fe-OH + H3AsO3 + H → Fe-H2AsO3 + H2O (2-7) 

Los coagulantes de hierro como el cloruro de hierro (III) (FeCl3) presentan la ventaja de ser 

útiles en un rango de pH más amplio para el tratamiento de aguas subterráneas e industriales, 

no obstante, se ha estudiado recientemente su desempeño en plantas tratadoras de aguas 

municipales para atacar la interferencia de la materia orgánica disuelta. Ante la presencia de 

As(III) en aguas subterráneas, Bora et al. [100] recomiendan pre-oxidar el agua a tratar y 

aprovechar los iones co-existentes de hierro para reducir la dosis de coagulante de cloruro 

férrico y reducir costos hasta en un 20%. En plantas municipales, Ge et al. [101] estudiaron 

la influencia de la concentración inicial de arsénico, el pH, la cantidad de fosfatos y la dosis 

de coagulante, donde este último parámetro es el más determinante para conseguir mejores 

eficiencias de remoción. Los coagulantes a base de aluminio son otra opción popular y 

efectiva [102], aunque se trabaja bastante en minimizar la cantidad de aluminio residual 

[103]. Matsui et al. [104] estudiaron el beneficio de emplear coagulantes altamente básicos 

como el hidroxicloruro de aluminio para incrementar la eficiencia de remoción de As en 

aguas de río. 

La electrocoagulación es un proceso que aplica una corriente eléctrica a través de electrodos 

metálicos para producir coagulantes in situ que remuevan contaminantes en soluciones 

acuosas. De manera general, la electrocoagulación consta de tres pasos: 1) la generación de 

agentes coagulantes con electrodos de aluminio o hierro; 2) la desestabilización de los 

contaminantes y 3) la formación de aglomerados [105]. Durante el proceso, se formarán 

cationes metálicos (Ecuaciones (2-8)--(2-12)), por oxidación en el ánodo o por oxidación por 

el oxígeno atmosférico, que reaccionarán y producirán los hidróxidos y/o poli-hidróxidos 

insolubles correspondientes que permanecerán en el medio y desestabilizarán a los 

contaminantes por atracción electrostática seguida de la coagulación [106].  

 
Fe(s) → Fe2+ + 2e- (2-8) Dire
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2H2O(l) → O2(g) + 4H+ + 4e- (2-9) 

 
Fe2+ → Fe3+ + e- (2-10) 

 
2Fe2+ 1/2O2(g) + H2O(l) → 2Fe3+ (2-11) 

 
2H2O + 2e- → H2(g) + 2OH- (2-12) 

Las ventajas de utilizar procesos de electrocoagulación residen en el empleo de equipo 

sencillo y fácil de operar, requiere poca inversión y poco mantenimiento, la producción de 

lodos es baja, no requiere la adición de compuestos químicos adicionales y es eficiente en un 

rango extendido de pH, sin embargo, esta tecnología presenta desventajas como la necesidad 

de reemplazar constantemente los ánodos que son oxidados y disueltos en la solución, la 

necesidad de una alta conductividad de suspensión a tratar, los costos de energía eléctrica 

pueden ser elevados y la eficiencia de las celdas tiende a disminuir debido a capas de óxido 

que se forman en el cátodo [106]. 

Los procesos de electrocoagulación hacen uso de electrodos de hierro, aluminio u otro 

material para la generación in-situ de coagulantes metálicos, usualmente hidróxidos que se 

unen al arsénico para formar flóculos. En general, la literatura reportada sobre la remoción 

de As por medio de electrocoagulación indica una mayor facilidad para eliminar arseniatos 

en comparación con los arsenitos, la conveniencia de una oxidación previa de los arsenitos y 

una tendencia mayor a utilizar hierro en los electrodos [107]. Las reacciones que tienen lugar 

con electrodos de hierro para la remoción de As(V) pueden resumirse en las reacciones 

anódicas y catódicas que formarán flóculos de hidróxidos de hierro que interactuará con el 

arsénico como se representa en la Ecuación (2-13). Das et al. [108] evaluaron parámetros 

como el pH, la concentración inicial de As(V) y la dosis inicial de la sal en un proceso de 

electrocoagulación para la remoción del arsénico pentavalente, con lo que determinaron las 

condiciones óptimas de operación para eliminar más del 99%, aunque reconocieron que el 

proceso requeriría de grandes volúmenes de agua a tratar para reducir los costos.  
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Fe(OH)3(s) + AsO4

3-
(aq) → [Fe(OH)3*AsO4

3-](s) (2-13) 

Además, en los últimos años se han formulado procesos de electrocoagulación avanzada en 

los que se mejora la remoción de arsénico incorporando peróxido para producir Fe(III) que 

posteriormente generará óxidos férricos hidratados y peróxido asistido por luz, que pueden 

referirse a reacciones Fenton, fotorreducción o fotólisis [109]. 

 

Filtración y tecnología de membranas 

Las operaciones de separación basadas en la filtración tienen como objetivo remover 

contaminantes particulados, coloides desestabilizados y aglomerados, entre otros. Para ello, 

se hace fluir agua a través de una columna de lecho fijo con material granulado o se el agua 

es forzada por una membrana semi-permeable por un diferencial de presión [110].   

La tecnología de filtración por membranas puede clasificarse, dependiendo del tamaño de las 

partículas que puede retener el sistema, en: microfiltración, si los poros de la membrana son 

mayores a 0.1 micrómetro; ultrafiltración, con tamaño de poros entre 0.003 y 0.1 

micrómetros; nanofiltración, cuando se presenta repulsión física basada en tamaños de 

molécula y cargas, y poros de entre 0.001 y 0.003 micras; y ósmosis inversa, cuyas 

membranas tienen un tamaño de poro de alrededor de 0.0005 micras [111]. La tecnología de 

filtración por membranas funciona por tamizado mecánico, flujo capilar o difusión, efectos 

estéricos y efectos eléctricos de Donnan. En la nanofiltración, se crea un potencial de Donnan 

entre los iones cargados en la membrana y los co-iones metálicos en el efluente, cual genera 

una repulsión hacia los co-iones metálicos. Por otro lado, en la Ósmosis inversa se aplica una 

presión a la solución que contiene al contaminante para hacerla pasar a través de una 

membrana, de tal manera que los contaminantes son retenidos y acumulados en un lado de la 

membrana dejando pasar el agua tratada. La principales desventajas de este tipo de tecnología 

son los altos costos de operación y la colmatación de los poros de la membrana, además de 

que la eficiencia del método depende en gran medida de la calidad del agua a tratar [110], 

[112]. 
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La filtración por membranas es una tecnología empleada para la remoción de arsénico en 

aguas contaminadas y agrupa una serie de procesos que incluyen la ósmosis inversa, ultra y 

nanofiltración. En cuerpos de agua con cantidades de arsénico que superan el límite 

permisible establecido por la OMS, la nanofiltración ha probado tener la capacidad de reducir 

la concentración de As a niveles tolerados. A partir de la década de los 1990´s comenzaron 

a comercializarse membranas de nanofiltración para la remoción de arsenatos, con rechazo 

generalizado superior al 90% y en su mayoría compuestas de poliamidas [113]. Un ejemplo 

es el estudio de Figoli et al. [114] sobre las membranas DK y HL de poliamidas 

comercializadas por General Electric Osmonics en el tratamiento de aguas al sur de Italia, en 

el que destacan la capacidad de remoción de arsénico por encima del 98% produciendo aguas 

aún mineralizadas que consideran aptas para el consumo humano o para usos agrícolas, no 

obstante, reconocen la necesidad de oxidar el agua que se alimenta al proceso cuando el 

arsénico trivalente está presente. No obstante, un gran número de investigadores comenzaron 

a sintetizar y modificar membranas de nanofiltración para incrementar la eficiencia, reducir 

la colmatación de las membranas, mejorar la vida útil de la membrana y reducir los costos. 

Las nuevas propuestas lograron incrementar el porcentaje de rechazo para As(V) arriba del 

98%, aunque el tratamiento de As(III) sigue siendo un reto para esta tecnología [113]. 

Recientemente, membranas comerciales cargadas negativamente tanto de nanofiltración 

(NF90 y NF270) como de ósmosis inversa (XLE y BW30) han sido evaluadas bajo 

condiciones variadas de presión y pH con pre-oxidación del agua a tratar para convertir al 

As(III) en As(V) y mejorar el desempeño de las membranas. Los resultados presentados por 

Elcik et al. [115] demostraron que, para el As trivalente, la ósmosis inversa alcanzó 

porcentajes de rechazo mayores a las membranas de nanofiltración que redujeron la 

concentración del metaloide a niveles aceptados por la OMS en un pH de 7.5 con 4 bar de 

presión. Además, la ósmosis inversa ha probado ser una alternativa viable para la remoción 

de arsénico debido a la posible minimización de sus costos mediante una estrategia de 

optimización que reduce la concentración de arsénico a 0.5 µg/L [116]. La incapacidad de 

las membranas comerciales cargadas negativamente para remover As(III) también fue 

manifestado por Sato et al. [117], quienes compararon eficiencias del 85% contra 95% para 
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la remoción de As(V) utilizando las membranas ES-10, NTR-729HF y NTR-7250 de 

poliamidas aromáticas y polivinilos de alcohol. 

La presencia de iones adicionales en las aguas contaminadas con arsénico representa un reto 

en la implementación de la tecnología de membranas, razón por la cual se buscan los 

materiales más apropiados, combinación de tecnologías adecuada y óptimas condiciones de 

operación. En este sentido, se han reportado membranas de ultrafiltración micelares para 

predecir su eficiencia ante la competencia de iones monovalentes y divalentes [118], 

membranas de acetato de celulosa modificadas con porosidad incrementada y menor 

tendencia a colmatar [119], membranas de ultrafiltración de polietersulfona con nanotubos 

de carbón funcionalizadas con grupos amino [120] y la técnica de retención en fase líquida 

basada en polímeros aunada a la filtración por membranas que separa las especies iónicas 

que interactúan con los polímeros antes de pasar por la membrana [121]. 

 

Intercambio iónico 

La tecnología de intercambio iónico es un proceso de separación en el que el objetivo es 

reducir la concentración del contaminante de interés mediante un intercambio reversible de 

iones entre un sólido y un líquido. Este sistema se basa en la acción de un sólido insoluble, 

conocido como intercambiador de iones o resina de intercambio iónico [122]. Generalmente 

se entiende intercambiador iónico como una matriz (resina) que contiene cargas eléctricas 

excedentes positivas o negativas [123]. Los intercambiadores iónicos pueden ser catiónicos 

y poseer grupos funcionales –SO3H, -COOH y –OH, mientras que los aniónicos suelen 

constar de aminas primarias, secundarias y terciarias, amonios cuaternarios, y fosfatos 

cuaternarios, y clasificarse como resinas de anión de base fuerte o de base débil [124], [125]. 

El uso de resinas de intercambio iónico ha tenido como objetivo suavizar aguas y remover 

nitratos, arsenatos y cromatos de aguas municipales en plantas pequeñas, de acuerdo con la 

Agencia de Protección Ambiental (EPA, por sus siglas en inglés) de los Estados Unidos de 

América. El sistema típico para operar la separación del contaminante consta de una columna 

empacada con una resina de intercambio, por lo cual el proceso se asemeja al proceso de 

adsorción. Las desventajas de este método incluyen la necesidad de reemplazar las resinas 
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después de cierto intervalo de uso que depende de la cantidad de contaminante en el agua, 

además, su eficiencia también depende de la calidad del agua a tratar, viéndose afectada por 

la presencia de iones que compiten por los sitios disponibles, sólidos disueltos que en 

concentraciones mayores a 500 mg/L y sulfatos por encima de los 150 mg/L obstaculizan 

viabilidad de la tecnología. Por lo tanto, es común recurrir a la oxidación y a la tecnología de 

membranas como pre-tratamiento cuando se pretende utilizar el método de intercambio 

iónico [125], [126]. 

En el tratamiento de arsénico suelen emplearse resinas de anión básico fuertes debido a su 

efectividad en un rango amplio de pH. En el caso del arsénico trivalente las especies están 

presentes como formas neutras, por lo que el intercambio iónico funciona para el caso del 

arsénico pentavalente, donde las especies se encuentran cargadas negativamente [125]. No 

obstante, se han desarrollado fibras y resinas aniónicas con nanopartículas dispersas de óxido 

de hierro hidratado que complementan las cualidades hidráulicas y selectivas del 

intercambiador iónico para la remoción de arsénico, con las cuales se consigue remover 

arsenitos y arseniatos incluso con la competencia de iones de cloruros, sodio y carbonatos 

[127]. Lee et al. [128] estudiaron la eficiencia de una fibra de intercambio iónico dopada con 

aminas para la remoción de As(V) con la que se logró remover más del 80% después de 9 

ciclos, lo cual produjo una alternativa atractiva gracias a la regeneración del material de 

intercambio iónico. Karakurt et al. [128] evaluaron la capacidad de remoción de arsénico 

pentavalente de aguas superficiales con cuatro resinas comerciales que contienen aminas 

cuaternarias. En sus estudios concluyeron que la resina de anión de base fuerte Lewatit® 

Monoplus M600 no se vio afectada por la variación del pH en la solución del agua a tratar, 

mientras que la resina las resinas de anión de base débil sí mostraron oscilaciones ante la 

variación del potencial de hidrógeno. Además, ante la constante y elevada presencia de 

sulfatos (>1,000 mg/L) en el agua contaminada con arsénico, se han reportado estrategias 

como la de Pessoa-Lopes et al. [128], que explica cómo el empleo de cloruro para promover 

el transporte de arseniato con condiciones de operación de diálisis de Donnan en membranas 

de intercambio iónico combate la interferencia de los sulfatos para la remoción de arsénico. 

El tiempo de contacto del agua a tratar con las resinas de intercambio iónico, el pH de la 
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solución acuosa y la concentración de la resina fueron factores que influenciaron la eficiencia 

de remoción del arsénico en los estudios mencionados. 

 

Tratamientos biológicos 

Existen numerosos tratamientos que emplean microorganismos para el tratamiento de 

arsénico en agua y suelos contaminados. El mecanismo de biosorción a través de bacterias 

como Bacillus cereus, Corynebacterium glutamicum, y Pseudomonas aeruginosa ha sido 

estudiado por varios autores como una alternativa de biorremediación. Giri et al. [129] 

emplearon la cepa de B. cereus para la biosorción de As(III) con la que alcanzaron una 

capacidad de remoción de 32.42 mg/g a un pH de 7.5, con sus resultados proponen un 

mecanismo por intercambio iónico, aunque a valores de pH menores a 7, plantean posibles 

mecanismos por interacción electrostática entre el centro positivo y el arsenito, atracción 

electrostática entre la superficie positiva del grupo hidroxilo con el arsenito, o por 

intercambio iónico entre el metal cargado positivamente y el arsenito. Kim et al. [130] 

elaboraron un reactor de columna con un biosorbente basado en biomasa de Corynebacterium 

glutamicum con el que, controlando el pH, hallaron las condiciones óptimas para remover un 

máximo de 50.86 mg/g de As(V). Tariq et al. [131] hicieron uso de cepas de Pseudomonas 

aeruginosa obtenidas de aguas subterráneas de Pakistán para remover As(III) y As(V), 

alcanzando eficiencias del 98%.  

Como una alternativa a las membranas de nanofiltración y ósmosis inversa, Hubadillah el tal. 

[132] diseñaron un sistema de destilación de membrana con biorremediación microalgal 

utilizando Botryococcus sp para remover As de agua de río, sus eficiencias fueron altas, pero 

el sistema requirió de 70 horas de tratamiento. Otros trabajos se han estudiado con plantas 

como la P. vittata [133] y Eichhornia crassipes [134] mediante fitorremediación para 

eliminar arsénico con resultados exitosos. 

Durante las últimas décadas la remoción de arsénico en cuerpos de agua se ha convertido en 

un reto interesante debido a las ventajas y desventajas que cada tecnología arroja. Una de las 

principales inquietudes consiste en el peligro de generar contaminación secundaria con los 

Dire
cc

ión
 G

en
era

l d
e B

ibl
iot

ec
as

 U
AQ



 21 

sub-productos formados, como lodos y material residual. La Tabla 2–1 exhibe las principales 

cualidades y obstáculos de cada una de las tecnologías discutidas, incluyendo a la adsorción. 

 

Tabla 2–1. Principales ventajas y desventajas de las diferentes técnicas de remoción de arsénico. 

Tecnología Ventajas Desventajas 

Oxidación Compuestos comunes 

Proceso simple 

Proceso lento 

Sensible a muchos factores 

No elimina el arsénico 

Floculación-Coagulación Operación sencilla 

Uso de reactivos comunes 

Efectivo para As(V) 

Genera una gran cantidad de 

lodos tóxicos 

Requiere de un pre-tratamiento 

de oxidación 

Poco efectivo para As(III) 

Electrocoagulación No produce contaminación 

secundaria 

No requiere agentes químicos 

adicionales 

Efectivo para As(V) 

Consume mucha energía 

Genera lodos 

Reemplazo periódico de 

electrodos 

Formación de películas de 

óxidos en los ánodos 

Menos efectivo para As(III) 

Filtración por membranas Operación sencilla 

No requiere de agentes 

químicos 

Altamente selectivo 

Buena eficiencia para As(V) 

Costos elevados 

Aplicable para flujos de agua 

pequeños 

Menor efectividad para As(III) 

La micro y ultra-filtración son 

menos efectivas para remover 

arsénico 

Intercambio iónico Útil para tratar aguas 

industriales y municipales 

Resinas para iones específicos 

de arsénico 

Tratamiento costoso 

Vida corta de las resinas 

La resina puede convertirse en 

un contaminante 

Generación de residuos 

Adsorción Bajo costo 

Buena rentabilidad 

Altamente efectivo para As(V) 

y As(III) 

Operación sencilla 

No genera lodos 

Regeneración 

Sensible al pH 

Bajas áreas superficiales 

específicas 

Poco selectivo 
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2.4. Adsorción 

La tecnología de adsorción es un proceso físico-químico en el que un gas o alguna sustancia 

disuelta, denominado adsorbato, se adhiere a la superficie de un sólido, conocido como 

adsorbente. Dicho de otra manera, la adsorción consiste en el enriquecimiento de un 

compuesto en la región entre fases de dos masas, es decir, en la región de una capa interfacial 

[135]. Típicamente se clasifica el proceso de sorción en adsorción física o fisisorción y 

adsorción química o quimisorción, dependiendo de la naturaleza de las fuerzas que se 

presentan en la capa interfacial.  

 

2.4.1. Mecanismos de adsorción 

La fisisorción o adsorción física consiste en un proceso en el que las fuerzas de dispersión-

repulsión, fuerzas de van der Waals, que son fuerzas débiles y no específicas, son las 

responsables de la interacción adsorbato-adsorbente, el proceso es exotérmico y reversible y 

en él no ocurre transferencia de electrones. En cambio, en la quimisorción las fuerzas que 

tienen lugar son las responsables de formar enlaces químicos, por lo que se transfieren o 

comparten electrones consiguiendo fuerzas de enlace significativas y dependientes de la 

reactividad de la superficie y adsorbato, además es un proceso selectivo [136]. Por lo tanto, 

la principal diferencia entre la adsorción química y física radica en el mecanismo por el cual 

se da la adsorción. 

En la fisisorción, la interacción puede tener lugar gracias a las fuerzas de van der Waals, que 

son las fuerzas de repulsión y atracción entre moléculas o átomos. Las fuerzas de van der 

Waals son relativamente bajas y pueden existir por atracción dipolo-dipolo, fuerzas de 

dispersión y fuerzas de inducción. Por otro lado, la interacción por puentes de hidrógeno es 

el otro mecanismo asociado a la fisisorción, debido a la presencia de átomos de hidrógeno en 

grupos funcionales polares en la superficie de los adsorbatos, tales como los grupos hidroxilo 

(-OH), carboxilos (-COOH), tioles (-SH), amino (-NH2), entre otros. En estos casos, los 

átomos de H reaccionaron con los átomos de O, S, N, Cl y F por medio del par de electrones 

no compartido del adsorbente, por lo que las moléculas adsorbidas son difíciles de liberarse 

en condiciones ambientales [137]. 
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En la adsorción química, los mecanismos pueden corresponder a uniones por quelación o 

atracción electrostática. La unión por agentes quelantes entre iones metálicos y moléculas 

comprende la formación de varios enlaces de coordinación entre un solo átomo y un ligando 

polidentado, también conocido como agente quelante o secuestrante. La atracción 

electrostática es la fuerza de largo alcance que sucede entre la solución acuosa y partículas 

con carga diferente [137]. 

 

2.4.2. Factores que influyen en el proceso de adsorción 

La tecnología de adsorción es un proceso ampliamente utilizado para la remoción de 

contaminantes debido a las bondades que presenta, como su sencillez de operación, bajo 

costo de materiales, capacidad de regeneración de los adsorbentes, escasa o nula producción 

de lodos, etc. No obstante, esta técnica puede ser sensible a factores como el pH de la 

solución, la concentración inicial del adsorbato, las propiedades los adsorbentes y la 

interferencia de otros agentes en la solución.  

El valor del pH en la solución es considerado uno de los factores más importantes en los 

procesos de adsorción, ya que el pH afecta la estabilidad del adsorbente y puede modificar la 

forma química del contaminante en el agua, como se observa en la Figura 2–2 para el caso 

del arsénico. Por tal motivo, es común evitar los valores en extremo ácidos para evadir la 

generación e interferencia de protones en la solución, y en extremo básicos previniendo la 

precipitación de los contaminantes. La solubilidad en del contaminante afecta 

significativamente la capacidad de adsorción de equilibrio, por lo que se observa que una 

mayor concentración de adsorbato se traduce en una mayor capacidad de adsorción. Respecto 

a la presencia de iones adicionales en el agua a tratar, éstos pueden competir con el ion 

objetivo por los sitios activos, por lo que la capacidad de adsorción puede disminuir. 

Finalmente, la composición química del adsorbente, su tamaño, área superficial y porosidad 

pueden otorgarle ventajas en su desempeño durante los procesos de adsorción [137].  
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Figura 2–2. Diagrama del potencial redox (Eh-pH) para las especies de arsénico en soluciones 

acuosa a 25°C y 1 atmósfera (Tomado de [138]). 

 

 

2.4.3. Modelos de equilibrio de adsorción 

Una forma importante y eficaz para determinar de manera cuantitativa la afinidad de un 

adsorbente en específico hacia un adsorbato consiste en el cálculo de la capacidad de 

adsorción en el equilibrio. Al referirse a estos modelos es importante reconocer los términos 

de “Isoterma de equilibrio”, que representa la relación de equilibrio entre la concentración 

del adsorbato en fase acuosa y la concentración del adsorbato en una temperatura constante, 

y el término de área superficial específica, que constituye el área superficial por masa del 

material seco.  

Existen consideraciones específicas en los procesos de adsorción que dieron origen a diversas 

teorías: 
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Modelo de Henry 

El modelo de Henry representa uno de los modelos más sencillos debido a que únicamente 

relaciona proporcionalmente la cantidad de superficie de adsorbato con la presión parcial del 

gas adsorbente. Esta propuesta se ajusta a los sistemas en los que se tiene una baja 

concentración donde todas las moléculas del adsorbato están “aisladas” entre ellas. La 

Ecuación (2-14) describe la expresión lineal de este modelo, en donde qe hace referencia a la 

cantidad de adsorbato en el equilibrio (mg/g), KHE es la constante de adsorción de Henry, y 

ce es la concentración del adsorbato en el equilibrio. 

 
q

e
=KHEce (2-14) 

Modelo de Langmuir 

El modelo de adsorción de Langmuir se utiliza para describir el equilibrio entre el adsorbato 

y el adsorbente cuando la adsorción está limitada a la formación de una monocapa en el 

momento en que se alcanza la presión relativa igual a la unidad, o antes de llegar a la unidad. 

Esta teoría fue propuesta en 1918 para explicar el proceso de quimisorción en el que se 

forman enlaces iónicos o covalentes entre el adsorbente y el adsorbato, de modo que la 

ecuación planteada funcionaba en muchos sistemas y llegaba incluso a explicar el 

comportamiento de sistemas de adsorción binarios. Langmuir planteaba que la cobertura 

parcial de la superficie era directamente proporcional a la tasa de desorción de la superficie, 

y que las tasas de adsorción y desorción eran iguales en el equilibrio [137].  

El modelo de adsorción de Langmuir se encuentra representado en su forma no lineal en la 

Ecuación (2-15) y en su forma lineal en la Ecuación (2-16), donde qe corresponde a la 

cantidad de adsorbato adsorbido en el equilibrio (mg/g), qm es la capacidad de adsorción 

máxima de la monocapa (mg/g), ce se refiere a la concentración de equilibrio (mg/L) y KL es 

la constante de adsorción de Langmuir, que hace referencia a la relación entre las tasas de 

adsorción y desorción antes descritas y se pueden correlacionar con la variación del área 

idónea y porosidad del adsorbente, lo cual implica que a mayor área superficial y volumen 

de poro resultará una mayor capacidad de adsorción [139]. 
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q
e
=

q
m

ce

KL+ce

 (2-15) 

 
ce

q
e

=
1

q
m

KL

+
ce

q
m

 (2-16) 

La isoterma de adsorción de Langmuir considera una superficie homogénea, suponiendo que 

no existe interacción lateral entre moléculas adsorbidas adyacentes cuando una sola molécula 

ocupa un solo sitio en la superficie.  

 

Modelo de Freundlich 

El modelo de adsorción propuesto por Freundlich tenía aplicaciones para sistemas de 

adsorción en superficies heterogéneas. Esta teoría expresaba heterogeneidad en la superficie 

y una distribución exponencial de sitios activos y sus respectivas energías. 

El modelo de adsorción de Freundlich se halla simbolizado en la Ecuación (2-17) en su forma 

no lineal y en la Ecuación (2-18) para su forma lineal, donde qe corresponde a la cantidad de 

adsorbato adsorbido en el equilibrio (mg/g), n representa la intensidad de adsorción y KF es 

una constante que se refiere a la capacidad de adsorción [139].  

 

logq
e
=logKF+

1

n
logce (2-17) 

 
qe=KF*ce

1/n (2-18) 

El término 1/n que representa la intensidad de adsorción sugiere, si los valores fraccionales 

son altos, el sistema tendrá fuerzas de adsorción fuertes. Es decir que la capacidad de 

adsorbente/adsorbato está relacionado con la magnitud del término 1/n, si el valor de n se 

encuentra entre 1 y 10, se reflejará una adsorción favorable [137].  

 

Modelo de Dubinin-Radushkevich 
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El modelo de adsorción Dubinin-Radushkevich en una propuesta semi-empírica en la que el 

proceso de adsorción sigue un mecanismo de llenado de poros. Esta teoría asume el desarrollo 

de multicapas que involucra fuerzas de Van der Waals, por lo que se aplica para procesos de 

fisisorción y describe la adsorción de gases y vapores en materiales microporosos. Este 

modelo sólo es apropiado para un rango intermedio de concentración de adsorbato, pues 

muestra un comportamiento irreal y asintótico que no predice la ley de Henry a bajas 

presiones. Una característica especial de esta isoterma de adsorción es que es dependiente de 

la temperatura, por lo que sus datos grafican diferentes temperaturas como función del 

logaritmo de la cantidad adsorbida contra el cuadrado de su energía potencial. En las 

Ecuaciones (2-19) y (2-20) se observan las ecuaciones que representan a dicho modelo, 

donde qe se refiere a la cantidad adsorbida en el equilibrio, qm es la máxima cantidad 

adsorbida en el equilibrio, ce simboliza la concentración en el equilibrio, ϵ es el potencial 

Planyi, β es la constante Dubinin-Radushkevich, R es la constante universal de los gases, T 

es la temperatura absoluta y E en la energía de adsorción promedio [139]. 

 

ln q
e

= ln q
m

-βE2 (2-19) 

 

ϵ=RT ln (1+
1

ce

) (2-20) 

Modelo de Redlich-Peterson 

El modelo de la isoterma Redlich-Peterson es una combinación de los modelos de Langmuir 

y de Freundlich y tiene la ventaja de aproximarse a la región de Henry en dilución infinita. 

La Ecuación (2-21) representa el modelo mencionado, en donde A hace referencia a la 

constante de Redlich-Peterson (L/g), B es una constante (L/mg), β es un exponente con un 

valor entre 0 y 1, ce es la concentración de la fase líquida en el equilibrio (mg/l), y qe es la 

cantidad de adsorbato adsorbido en el equilibrio (mg/g). Dire
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q
e
=

Ace

1+Bce
β
 (2-21) 

Si se trabaja con concentraciones altas del adsorbato en la fase líquida, la ecuación se vería 

reducida a la ecuación de Freundlich, haciendo A/B=KF y (1-β)=1/n, como se observa en la 

Ecuación (2-18), por otro lado, si β es igual a la unidad, la Ecuación (2-22) se reduciría a la 

ecuación de Langmuir. 

 

q
e
=

A

B
ce

1-β
 (2-22) 

Al ser este un modelo combinado entre Langmuir y Freundlich, se aprecia en el numerador 

una dependencia en la concentración y una función exponencial en el denominador, que de 

manera general representan el equilibrio de adsorción en un amplio rango de concentración 

del adsorbato y es aplicable tanto en sistemas homogéneos como en sistemas heterogéneos 

[139].  

 

Otros modelos de isotermas de adsorción 

Existen otros modelos que pretenden explicar isotermas de adsorción y se basan en 

parámetros distintos: el modelo de Hill-Deboer, cuya expresión se encuentra en la Ecuación 

(2-23), se propuso para casos donde existe adsorción móvil e interacción lateral entre 

moléculas adsorbidas [139], [140]. Otro modelo empleado para los casos en los que se 

presenta interacción lateral de las moléculas es el de Fowler-Guggenheim, expresado en la 

Ecuación (2-24), el cual aplica para sistemas en los que la cobertura de superficie es menor 

a 0.6 y está basado en el hecho de que el calor de adsorción varía linealmente con las cargas 

del adsorbato y adsorbente [141]. Una teoría interesante es la del modelo Yoon-Nelson, 

descrita en la Ecuación (2-25), la cual se basa en la observación de que la tasa de cambio en 

la concentración de penetración en el adsorbente es proporcional a la concentración de 

resultante del adsorbente y al número de sitios reactivos a un tiempo determinado, además 

de dicho número de sitios activos es proporcional al número de moléculas adsorbidas en un 
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tiempo determinado [142]. El modelo de Temkin simbolizado en la Ecuación (2-26) en su 

forma lineal, considera los efectos de las interacciones indirectas entre adsorbato y 

adsorbente y asume que el calor de adsorción de las moléculas en la capa decrece linealmente 

como resultado de la cobertura de la superficie, pero este modelo es válido sólo para rangos 

intermedios de concentración del ion en cuestión [143]. Los sistemas en los que se toma en 

cuenta la cobertura de la superficie del adsorbato sobre el adsorbente también pueden 

evaluarse mediante el modelo de Flory-Huggins, cuya expresión se halla en la Ecuación 

(2-27). El modelo de Halsey, representado en la Ecuación (2-28), es una aproximación que 

se puede emplear para estudiar sistemas donde se presenta adsorción multicapa en distancias 

relativamente largas a la superficie [144]. 

 

ln [
ce(1-θ)

θ
] -

θ

1-θ
=- ln K1-

K2θ

RT
 (2-23) 

 

ln [
ce(1-θ)

θ
]=- ln KFG+

2ωθ

RT
 (2-24) 

 

ln (
ct

c0-ct

)=KYNt-τKYN (2-25) 

 

q
e
=

Rt

b
ln KT+

RT

b
ln ce (2-26) 

 

ln (
θ

c0

)= ln KFH+n ln(1-θ) (2-27) 

 

ln q
e
= [(

1

nH

) ln KH] - (
1

nH

) ln (
1

ce

) (2-28) 

Esta tecnología es una de las más atractivas para la remoción de arsénico en agua debido a 

su simplicidad, bajo costo y alta eficiencia. Numerosos materiales se han evaluado como 
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adsorbentes para este fin, entre los que destacan el dióxido de titanio, carbón activado, y 

compuestos de cerio, aluminio, zirconio y hierro. 

 

2.4.4. Adsorbentes para arsénico 

El carbón activado es un material altamente poroso que ha sido ampliamente utilizado para 

la remoción de arsénico en agua. Diversas formulaciones se han preparado y evaluado, su 

origen puede ser vegetal, animal o mineral y sus áreas superficiales se hallan alrededor de los 

1,000 m2/g. Lorenzen et al. [145] utilizaron carbón activado proveniente de cáscara de coco, 

turba y carbón mineral en la remoción de As(V), con lo que consiguieron identificar la 

influencia del tipo de carbón y su pre-tratamiento con iones metálicos, el pH de la solución 

y otros factores que tienen impacto en el mecanismo de adsorción del arsénico. Por otro lado, 

la activación del carbón se considera un elemento importante en la evaluación de la capacidad 

de adsorción. Asadullah et al. [146] compararon la eficiencia de carbón activado 

químicamente mediante ácido fosfórico y un carbón activado con un método físico utilizando 

vapor, sus resultados probaron que la activación química generó una mayor área superficial 

y un mayor número de grupos funcionales al carbón, con lo que se consiguió un mejor 

desempeño en la adsorción de arsénico. Recientemente, Yoo et al. [147] investigaron el 

incremento en la capacidad de adsorción de As(V) con carbones activados cuando estos 

provienen de fuentes diversas, se incrementa el área superficial y se usan tratamientos que 

generan condiciones especiales para promover la adsorción con grupos funcionales. Sus 

resultados identificaron al adsorbente de carbón activado de fibras de celulosa preparado con 

deposición química de vapor como el mejor candidato con mayores capacidades de adsorción 

y mejor desempeño en un rango amplio de pH. 

Las zeolitas son estructuras comúnmente utilizadas para los procesos de adsorción de 

arsénico en agua. En la actualidad, la fabricación de zeolitas sintéticas ha atraído la atención 

de muchos investigadores debido a las propiedades físico-químicas que se pueden controlar. 

Shevade & Ford [148] probaron en el 2004 zeolitas sintéticas comerciales con la intención 

de reducir la concentración de arsénico en el agua a cantidades por debajo del límite 

establecido por la Agencia de Protección al Ambiente de los Estados Unidos (USEPA), sus 
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experimentos demostraron altas eficiencias en menos de 15 minutos gracias a su alta 

concentración de grupos aluminoles. Sin embargo, las zeolitas sintéticas pueden elevar los 

costos del proceso de adsorción, por lo que se han estudiado zeolitas naturales y modificadas 

con óxidos metálicos y capas de dobles hidróxidos [149]. De manera general, las 

modificaciones a zeolitas naturales y sintéticas han logrado mejores capacidades de 

adsorción incluso en condiciones desafiantes de aguas con iones competitivos y valores de 

pH alejados al valor neutro [150], [151]. 

La alúmina activada es otro adsorbente empleado en las propuestas para la remoción de 

arsénico. Su elevada porosidad lo convierte en un candidato notorio: existen alúminas 

comerciales con áreas superficiales de alrededor de 370 m2/g cuyo desempeño se ha 

estudiado en la remoción de As(III) [152] y alúminas elaboradas por métodos de digestión, 

hidrotermales etc. Kim et al. [153] obtuvieron una alúmina mesoporosa que consiguió 

adsorciones hasta siete veces mayores a la alúmina activada convencional, gracias a la 

uniformidad de los poros obtenidos y su interconexión. Además, se han preparado alúminas 

dopadas con especies de hierro con métodos sencillos como reducción o sol-gel para mejorar 

su eficiencia, con lo que también se logra reducir las concentraciones de arsénico a niveles 

inferiores a las recomendaciones oficiales [154], [155]. 

Existen en la literatura publicaciones que estudian el desempeño de dióxido de titanio como 

adsorbente para el arsénico, no obstante, retos como la presencia de materia orgánica disuelta 

y el desarrollo de materiales más eficientes, mantienen activa el área de estudio. Ren et al. 

[156] analizaron la influencia de compuestos de materia orgánica disuelta y iones en el 

desempeño del TiO2 como adsorbente de As(V) Lee et al. [157] desarrollaron un adsorbente 

de TiO2 al que adicionaron grupos hidroxilos mediante sulfatos en la superficie, sus 

resultados concluyeron que el arsénico se adsorbe químicamente con sitios ácidos como sitios 

de adsorción.  
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2.4.5. Adsorbentes de hierro para la remoción de arsénico 

Debido a su accesibilidad, su buena relación costo-beneficio y a su gran afinidad a los iones 

de arsénico, los compuestos de hierro han sido estudiados a través de variadas estructuras. 

Sin embargo, a pesar de analizar características muy particulares de estos sistemas por medio 

de un numeroso conjunto de caracterizaciones, aún no ha sido posible generar un modelo que 

permita conocer la interacción del Fe con los iones de As en las técnicas de adsorción. Para 

clarificar este proceso, se ha realizado una revisión de los alcances obtenidos en las 

propuestas para remoción de arsénico a través de compuestos de hierro. 

 

Óxido de hierro (III) α-Fe2O3 

Se ha probado que los compuestos de óxido de hierro (III) tienen una gran afinidad con los 

iones de arsénico, lo cual ha dado lugar estudios de viabilidad para remover el contaminante. 

Dai et al. [158] evaluaron la capacidad de adsorción de As(V) empleando una hematita porosa 

con áreas superficiales de poco más de 4 m2/g. Los autores plantean una interacción entre los 

oxianiones de arsénico y el Fe que forma un complejo de superficie de esfera interna. Por 

otro lado, también se ha colocado Fe2O3 sobre diversos soportes como carbón activado [159], 

[160] y materiales silíceos como la SBA-15 [161], consiguiendo áreas superficiales de 26 y 

262 m2/g respectivamente y concentraciones en peso de óxido férrico de entre 10 y 20%. La 

presencia de iones a los del arsénico en las muestras de agua a tratar han demostrado tener 

un impacto en la capacidad de adsorción de los materiales en estudio. El trabajo realizado 

por Yan et al. [162] evaluó la competitividad de iones de Cl-, NO3
-, HCO3

-, SO4
2-, PO4

3-, Na+, 

K+, Mg2+ y Ca2+ cuando adsorbían As(V) con hematita y descubrieron que mientras que los 

iones HCO3
- y PO4

3- inhiben la adsorción, los cationes Mg2+ y Ca2+ la promueven. 

La remoción de arsénico trivalente de muestras de agua con materiales con óxido férrico se 

reporta comúnmente con la presencia de un componente adicional. Ansari et al. [163] 

estudiaron la capacidad de adsorción de un nanocomposito de CeO2/Fe2O3 en muestras reales 

de As(III), Yu, et al. [164] analizaron la viabilidad de un adsorbente de nanocubos de Fe2O3 

impregnados en un aerogel de grafeno en muestras reales de aguas naturales e incluyeron en 
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su publicación la interferencia de otros iones existentes en la muestra analizada, y Venkatesan 

& Narayanan [165] evaluaron el desempeño de residuos minerales de bauxita recubiertos con 

Fe2O3 que alcanzaron áreas superficiales de casi 50 m2/g. Por otro lado, se ha reportado el 

uso de nanoclusters de α-Fe2O3 mesoporosos para la remoción de arsénico (III) alcanzando 

el equilibrio en 30 minutos [166] y el empleo de hematita porosa para mejorar la capacidad 

de adsorción de As(III), aunque sus áreas superficiales apenas alcanzaran un [167]. 

Las principales ventajas de emplear materiales de óxido de hierro son su bajo costo y sus 

grandes áreas superficiales. Además, existe un gran número de métodos de síntesis que se 

puede seguir para su preparación, algunos ejemplos son el método de precipitación [168], 

[169], método sol-gel [170]–[172], método hidrotermal [173]–[175], co-precipitación [176]–

[178] y microondas [179], [180].  

Las condiciones de los experimentos de adsorción, capacidades de adsorción máxima y el 

ajuste a las isotermas de adsorción de las publicaciones antes mencionadas se encuentran en 

la Tabla 2–2.  

 

Óxido de hierro (II, III) Fe3O4 

El óxido ferroso férrico es otro compuesto de hierro con propiedades magnéticas (también 

conocido como magnetita) que de igual forma tiene un buen desempeño cuando se aplica 

para adsorción de los iones de arsénico (III) y (V). Se ha reportado la utilización de ácido 

ascórbico para incrementar el área superficial de nanopartículas de Fe3O4 a 179 m2/g, con el 

propósito de adsorber arsénico trivalente y pentavalente [181]. Con el mismo fin, se ha 

evaluado el desempeño de un composito de magnetita con óxido de grafeno y su variante con 

un tratamiento de reducción, los resultados reportados demostraron que no es esencial el 

tratamiento de reducción ni un proceso adicional de pre-oxidación para remover el arsénico 

con resultados satisfactorios [182].  Lunge et al. [183] han propuesto un material de óxido de 

hierro (II, III) elaborado a partir de residuos de té y han reportado resultados atractivos acerca 

de la recuperación del adsorbente. Una característica que hace especialmente atractivo a este 

compuesto de hierro es su naturaleza magnética, la cual hace posible su fácil recuperación 
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para reutilizarse. La Tabla 2–2 resume las condiciones de adsorción con las que se evaluaron 

los materiales de Fe3O4 descritos. 

 

Oxihidróxido de hierro III α-FeOOH 

El oxihidróxido de hierro III, también referido como goethita, ha sido sintetizado en 

combinación con otros compuestos para trabajar en la remoción de arsénico en agua. Un 

ejemplo de lo anterior es el adsorbente Fe-Mn/PEG/MWCNT con manganeso en nanotubos 

de carbono de multipared, que fue preparado de manera que pudiera adsorber cationes y 

remover As (V) [184]. Otro caso es el del adsorbente de goethita preparado por Fu et al. [185] 

para remover As(V), que incrementó la capacidad de adsorción cuando se incorporó a la 

goethita sobre nanotubos de carbón y óxido de grafeno. Además, se ha reportado el uso de 

óxido de grafeno funcionalizado con un composito AlOOH-FeOOH preparado por método 

hidrotermal para la adsorción de As(V), consiguiendo áreas superficiales de hasta 142.34 

m2/g [186]. En la Tabla 2–2 se encuentran los datos específicos de los reportes antes 

mencionados. 

 

Otros compuestos de hierro 

Existen otros materiales compuestos por hierro con los que, debido a la atracción Fe-iAs, se 

ha experimentado en procesos de adsorción de arsénico. El hierro cero-valente a nanoescala 

es un compuesto comúnmente estudiado para evaluar su desempeño como adsorbente. La 

propuesta de Bui et al. [187] considera la adición de óxido de manganeso en una estructura 

core-shell para la remoción de As(III) y As(V), aunque reportan su funcionamiento óptimo 

en valores de pH ligeramente ácidos. Por otro lado, Wang et al. [188] probaron el desempeño 

de un nanocomposito de biocarbón y hierro cero-valente en pruebas por lotes y en flujo 

continuo. La Tabla 2–2 detalla las condiciones en las que se desarrollaron los estudios de 

isotermas de adsorción para las publicaciones antes referidas.  
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Tabla 2–2. Condiciones, resultados y ajustes a isotermas de adsorción para arsénico por diferentes adsorbentes con hierro a temperatura 

ambiente. 

Adsorbente Ion As Dosis de adsorbente pH Qmáx (mg/g) Isoterma evaluado Referencia 

Hematita 

(V) 1 mg/ml 7 

0.90 

Langmuir [158] Goetita 7.60 

Siderita 8.12 

Fe2O3 (V) 0.75 mg/ml 7 27.78 Langmuir [159] 

Carbón activado/Fe 
(V) 1 mg/ml 3 

11.05 Freundlich 
[160] 

Carbón activado/Fe/Mn 19.35 Langmuir 

Fe2O3/SBA-15 (V) ND 6 ND Langmuir y Freundlich [161] 

Hematita (V) 1 mg/ml 3 7.68 - [162] 

CeO2/Fe2O3 (III) 2.5 mg/ml 5 1.20 Freundlich [163] 

PGA/P-Fe2O3 (III) 0.5 g/L 6.8 48.02 Freundlich [164] 

α-Fe2O3 (III) 0.5 g/L 9 109.88 Langmuir [166] 

Fe2O3 CRM (III) 0.5 g/L 7 21.85 Langmuir [165] 

Hematita porosa (III) 1 mg/ml 6 14.46 Langmuir [167] 

Fe3O4 NPs 
(III) 

60 mg/L 7 
46.06 

Langmuir [181] 
(V) 16.56 

M-GO 
(III) 

0.1 mg/ml 7 

85.00 

Freundlich [182] 
(V) 38.00 

M-rGO 
(III) 57.00 

(V) 12.00 
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Adsorbente Ion As Dosis de adsorbente pH Qmáx (mg/g) Isoterma evaluado Referencia 

MION-Tea 
(III) 

1 mg/L 7 
188.69 

Langmuir [183] 
(V) 153.80 

Fe/PEG/MWCNT 
(V)  6 

49.39  
[184] 

Fe-Mn/PEG/MWCNT 59.78  

α-FeOOH 
(V) 0.8 mg/ml ND 

25.71 
Langmuir [185] 

α-FeOOH@GCA 56.43 

GO/AlOOH-FeOOH (V) 2.5 µg/ml 5 24.60 Freundlich [186] 

nZVI/Mn óxido 
(III) 

0.3 mg/ml 4.8 
29.40 

Langmuir [187] 
(V) 35.70 

nZVI/BC (V) 2 mg/ml 4.1 124.00  Freundlich [188] 
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De acuerdo con los resultados de los trabajos referenciados anteriormente, existen factores 

que juegan un papel clave en el desempeño de los materiales adsorbentes estudiados para la 

remoción de arsénico en agua. Una característica que destacó en muchas de las publicaciones 

se refería a la cantidad de sitios activos disponible para reaccionar con las especies de 

arsénico presentes en la muestra a analizar. En ese sentido, se plantearon diversos sustratos 

para colocar en su superficie nanopartículas dispersas del adsorbente o se emplearon técnicas 

que incrementaron la porosidad de los adsorbentes, no obstante, la mayoría de las áreas 

superficiales específicas no superan los 80 m2/g [158], [159], [162], [166], [167], aunque se 

encontraron casos excepcionales que registraron 198 m2/g  [189] y 973 m2/g [160].  

 

2.5. Contribuciones de la nanotecnología para nuevos materiales 

El desarrollo de nuevas tecnologías basadas en materiales con tamaños menores al 

micrómetro ha develado una gran variedad de reacciones y procesos con comportamientos 

distintos a los que se conocían en el mundo macroscópico. La nanotecnología puede 

entenderse como el conjunto de conocimientos que comprende a la materia en la nano-escala, 

generando materiales y dispositivos novedosos con propiedades únicas. A partir de la 

definición de la nanotecnología, se han generado otros conceptos como un nano-objeto, que 

se refiere a aquél que cuenta con una o más dimensiones externas en la nano-escala, o un 

nanomaterial, que es aquél que tiene una o más características geométricas en la nano-escala, 

por mencionar algunos. La nano-escala se ha estipulado, por consenso, como un rango 

comprendido entre 1 y 100 nanómetros, aunque actualmente existe un fuerte debate al 

respecto [190]. De acuerdo con la cantidad de dimensiones de un material en la nano-escala, 

se pueden clasificar a los nanomateriales en cuatro categorías: cero-dimensionales 0D, uno-

dimensionales 1D, dos-dimensionales 2D y tres-dimensionales 3D. Los nanomateriales 0D 

son aquellos materiales en los que sus tres dimensiones se encuentran dentro del rango nano 

y se entiende que ninguna de sus dimensiones (cero-dimensiones) se hallan fuera de la escala 

nanométrica, típicamente una nanopartícula es un material de esta categoría. Los 

nanomateriales 1D se refieren a aquellos que cuentan con una dimensión fuera de la nano-

escala, por lo que los materiales con forma de aguja como nanotubos o nanohilos 
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corresponden a esta clasificación. Los nanomateriales 2D son entonces materiales en los que 

dos de sus dimensiones están fuera del rango nanométrico y tienen forma de platos, como las 

nano-capas y los nano-recubrimientos. Finalmente, los nanomateriales 3D son materiales que 

no tienen ninguna dimensión dentro de la nano-escala, pero están constituidos por estructuras 

o características nanométricas, ejemplos de ello son materiales que contienen nanopartículas 

dispersas, conjuntos de nanohilos o nanotubos o múltiples nano-capas [191]. 

 

2.5.1. Área superficial 

El área superficial es una medida de la superficie expuesta de un objeto sólido. Cuando un 

sólido reduce la longitud de sus aristas y/o radios, su volumen disminuye a la vez que el área 

superficial, aunque en menor orden, lo cual genera un incremento en la relación área 

superficial/volumen. En nanotecnología, la relación de área superficial a volumen es 

sumamente importante, ya que se refiere a la cantidad de superficie que existe en un material 

por unidad de volumen y esto representa una propiedad sumamente importante cuando la 

finalidad es incorporar una alta cantidad de datos o materiales en espacios pequeños [192]. 

 

2.5.2. Métodos de síntesis 

La obtención de nanopartículas puede conseguirse por dos métodos generales: los métodos 

conocidos como “de arriba a abajo” que se refieren a comenzar por materiales de mayor 

tamaño y convertirlos a la nano-escala por rutas como la molienda, o los métodos llamados 

“de abajo hacia arriba” en donde a partir de materia muy pequeña se adquieren nanopartículas 

bajo un crecimiento con condiciones controladas.  

Los procesos “de arriba a abajo” más destacados son la evaporación térmica, el depósito 

químico en fase vapor, la preparación de clusters gaseosos y la molienda, que consisten en 

procesos que requieren incorporar al sistema una gran cantidad de energía [193] que es 

eficiente hasta un determinado momento, ya que las nanopartículas tienden a aglomerarse 

reduciendo su distintiva ampliación del área superficial. Para resolver dicho inconveniente, 

se adicionan agentes al proceso promoviendo la estabilización de las nanopartículas, aunque 
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esto implica una contaminación del material obtenido [194]. Además, una fuerte desventaja 

consiste en la imperfección de la estructura adquirida que tendrá repercusiones en sus 

propiedades físicas y químicas [195]. 

Procesos físicos y químicos en fase líquida, sólida y gaseosa son los que se emplean para la 

fabricación de nanopartículas desde un enfoque “de abajo hacia arriba”. De manera general, 

se puede relatar el mecanismo como la condensación de moléculas/átomos/iones, su 

consecuente agregación para formar nanopartículas y posteriormente la modificación en su 

superficie para prevenir la aglomeración [194]. Los procesos más populares son los 

coloidales, la reducción de partículas metálicas mediante reductores fuertes como radicales 

y electrones, irradiación con microondas, procesos hidrotermales y el método sol-gel, siendo 

este último uno de los más empleados debido a la alta pureza y homogeneidad que se 

consiguen con bajas temperaturas [193]. 

 

2.5.3. Materiales mesoporosos 

Existen sólidos que forman parte de una categoría especial en los materiales por el 

incremento de área superficial que adiciona su naturaleza porosa. Estos materiales se 

conocen, de acuerdo con la clasificación de la IUPAC [196], [197], como microporosos si el 

diámetro de sus poros es menor a 2 nanómetros; mesoporosos, si el diámetro tiene un valor 

entre 2 y 50 nanómetros; o macroporosos, cuando el diámetro de poro excede los 50 

nanómetros. La mayor cantidad de ventajas se hallan en los materiales mesoporosos debido 

al rango del diámetro de poro que les confiere altas áreas superficiales y grandes volúmenes 

de poro, y pueden ser clasificados en materiales con poros ordenados o desordenados. Los 

materiales mesoporosos ordenados están compuestos comúnmente de sílice y 

aluminosilicatos, aunque también se han preparado a partir de otros óxidos metálicos [195].  

En el año 1992 un grupo de científicos de la compañía Mobil publicó el descubrimiento de 

una familia de materiales mesoporosos ordenados a base de sílice que nombraron M41S y 

cuyo principal miembro es el MCM-41 [198]. Este material tiene las características de un 

arreglo hexagonal de poros uniformes, área superficial que rebasa los 700 m2 y un volumen 

de poro de 0.7 cm3/g [199], que lo convierten en un material útil para procesos de catálisis y 
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adsorción. Posteriormente, Zhao et al. [200] publicaron un nuevo procedimiento de síntesis 

para la elaboración de un material de sílice mesoporosa empleando un agente director de la 

estructura de bajo costo, biodegradable, al que nombraron SBA-15 (Santa Bárbara Amorfa 

15). La sílice SBA-15 comparte propiedades morfológicas con el MCM-41, con la importante 

diferencia en el grosor de las paredes de los poros, lo cual la convierte en un material con 

poros más estables. A partir de dichos trabajos, se han desarrollado otros materiales 

mesoporosos con estructuras cúbicas y laminares como los MCM-48, MCM-50 y SBA-16, 

como se muestran en la Figura 2–3, de gran importancia para su aplicación en la 

inmovilización de moléculas, catalizadores y matrices de soporte para nanopartículas [201].  

 

Figura 2–3. Estructura de poros de materiales mesoporosos: a) Estructura hexagonal, b) 

Estructura cúbica, y c) Estructura laminar 

 

2.5.4. Aplicaciones  

Las propiedades modificadas o mejoradas de los nanomateriales han sido aprovechadas en 

una gran variedad de sectores como el energético mediante la fabricación de baterías, 

dispositivos para almacenamiento de hidrógeno, catalizadores y celdas solares, en el sector 

de la medicina con la preparación de agentes antibacteriales, sensores para la detección de 

enfermedades y medicamentos de liberación controlada, y en el área ambiental a través de 

materiales biodegradables, limpieza de sitios contaminados y tratamientos especiales para 

emisiones industriales. Además, debido a sus propiedades ópticas se han elaborado 

recubrimientos anti-reflejantes y sensores para diagnosticar cáncer; sus propiedades 

a) c) b) 
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magnéticas han permitido el desarrollo de dispositivos con grandes capacidades de 

almacenamiento; sus propiedades térmicas han sido aprovechadas para mejorar la 

transferencia de calor en colectores solares; sus cualidades mecánicas han desencadenado el 

desarrollo de materiales anti-corrosión, materiales con estructuras más resistentes y ligeras; 

y sus características electrónicas han tenido una aplicación importante en la fabricación de 

componentes de teléfonos móviles y en materiales superconductores [202]. 

En el área ambiental, se han desarrollado diversos materiales con la finalidad de eliminar 

contaminantes en agua, suelo y aire. El tratamiento de aguas contaminadas con metales 

pesados, colorantes y medicamentos se ha visto favorecido con el impulso de los 

nanomateriales a través de procesos como la adsorción y la fotodegradación. En la adsorción 

se han empleado nanopartículas magnéticas basadas en óxidos de hierro, zeolitas, materiales 

a base de sílice, de arcillas, carbón activado, nanotubos de carbono y grafenos, mientras que 

la degradación de contaminantes ha recurrido al uso de fotocatalizadores de nanotubos de 

carbono y de óxidos de grafeno [203], [204]. 

Recientemente, se han buscado materiales novedosos que puedan potenciar la eficiencia de 

adsorción en los procesos mencionados anteriormente. El área superficial específica y la 

relación superficie/volumen de los nanomateriales los ha convertido en candidatos atractivos 

para la adsorción de metales pesados como el mercurio, plomo, cadmio, zinc, cromo y 

arsénico. Los nanotubos de carbono se caracterizan por tener sitios de adsorción más 

accesibles por unidad de masa y una menor distancia de difusión intrapartícula, además de 

que pueden ser modificados en superficie con potenciadores que incrementen su capacidad 

de adsorción. Las zeolitas han sido utilizadas para remover iones de metales pesados debido 

a sus propiedades catalíticas, de adsorción y de intercambio iónico. No obstante, los 

materiales de sílice mesoporosos como la SBA-15 representan una buena opción para 

procesos de eliminación de iones de metales pesados si se utilizan como soportes de 

materiales adsorbentes, debido a las adecuadas propiedades texturales que presentan, sus 

altas áreas superficiales e ideales diámetros y volúmenes de poro, lo cual ha permitido 

incrementar la eficiencia en la adsorción de arsénico [205]. 
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Además, la exitosa capacidad de adsorción por parte de los nanomateriales en aguas 

contaminadas se debe principalmente a la no-saturación de la superficie, de manera que otros 

átomos en la solución acuosa pueden unirse fácilmente a la superficie no-saturada del 

nanomaterial para formar una combinación estable [137]. Los nanoadsorbentes basados en 

óxidos metálicos representan una opción viable por su bajo costo, alta efectividad y 

estabilidad mecánica, los más populares son los óxidos de hierro, manganeso, titanio, 

aluminio, cerio, zinc, cobre y zirconio [80], [206]. El óxido de hierro (III) representa un 

compuesto común, no peligroso y con gran afinidad al arsénico, que puede remover sus iones 

sin necesidad de un tratamiento complementario. Por tal motivo, una dispersión adecuada de 

nanopartículas de Fe2O3 sobre una matriz altamente porosa y de gran área superficial 

incorpora características valiosas para estudiar su eficiencia como adsorbente. 
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3. Hipótesis 

Las propiedades texturales de la matriz de sílice mesoporosa del tipo SBA-15 con tamaño de 

partícula menor a la micra, alta área superficial, diámetro de poro en el rango mesoporoso y 

gran volumen poro, permitirán una alta dispersión y estabilización de las nanopartículas de 

óxido férrico Fe2O3 en la superficie interna de sus poros, provocando una mayor capacidad 

de adsorción del As en las nanopartículas de óxido férrico, en comparación con los sistemas 

que utilizan hierro granulado. 

 

4. Objetivos 

4.1. General 

Desarrollar un material adsorbente con alta eficiencia en la adsorción de arsénico con base 

en nanopartículas de óxido férrico altamente dispersas en la superficie interna de los poros 

de la SBA-15.  

 

4.2. Específicos 

 Estudiar los efectos de las variaciones en la relación surfactante/precursor de sílice 

en la síntesis del material mesoporoso del tipo SBA-15 con tamaño de partícula corta 

y lograr una alta dispersión superficial de nanopartículas de óxido férrico mediante la 

funcionalización del material de soporte. 

 Determinar las propiedades texturales, térmicas y estructurales del material 

mesoporoso SBA-15 corta y compararlas con las propiedades del material SBA-15 

corta funcionalizada superficialmente con nanopartículas de óxido férrico.  

 Evaluar la capacidad de adsorción del material adsorbente en muestras sintéticas de  

agua con arsénico. 

 Establecer el tipo de interacción entre las nanopartículas de óxido férrico (centros 

activos) del material mesoporoso Fe2O3/SBA-15 y los iones de As durante el proceso 

de adsorción. 

 Proponer un modelo de adsorción de los iones de As en las nanopartículas de óxido 

férrico. 
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5. Metodología 

5.1. Síntesis de la matriz mesoporosa ordenada del tipo SBA-15  

El material de sílice mesoporoso SBA–15 se preparó mediante el método de sol gel de 

acuerdo con el procedimiento planteado por Flodström y Alfredsson [207] e ilustrado en la 

Figura 5–1, en el cual se utiliza como precursor de la sílice el Tetraetilortosilicato TEOS y 

como agente director de la estructura el surfactante Pluronic P123. Adicionalmente, se 

realizaron modificaciones al procedimiento mencionado para evaluar el efecto de la relación 

TEOS:P123 en las propiedades texturales y morfológicas del producto.  

Para la síntesis típica, 4.8 g del copolímero P123 (PEG-PPG-PEG, av. Mn   ̴5,800, Sigma 

Aldrich) se disolvieron en una mezcla de 112.5 ml de agua desionizada y 75 ml de ácido 

clorhídrico HCl 4M, manteniendo una agitación constante a 35°C. Una vez disuelto el 

surfactante, se adicionaron 11 ml de TEOS (TEOS, Sigma Aldrich, 98%) gota a gota para 

dar inicio al proceso de sol-gel, para lo cual se conservó la misma temperatura y agitación 

por 24 horas. En el caso de las modificaciones, las variaciones en la cantidad de TEOS se 

hicieron de forma que se adicionaron 13, 8 y 5 mililitros, respectivamente. 

Posteriormente, cada gel formado se transfirió a un recipiente tapado de polipropileno para 

dar lugar al proceso de madurado colocándolo en una mufla a 80°C por 24 horas adicionales. 

Enseguida, las muestras se enfriaron de manera natural y se filtraron para recuperar la parte 

sólida, la cual fue secada a temperatura ambiente y luego a 110°C durante 18 horas dentro 

de una mufla con una rampa de calentamiento de 2°C/min. Finalmente, los materiales 

obtenidos se calcinaron a 550°C por 4 horas aumentando la temperatura 1°C por minuto. De 

esta manera se logró eliminar la base orgánica dando como producto sólo la estructura 

mesoporosa de sílice.  

Dire
cc

ión
 G

en
era

l d
e B

ibl
iot

ec
as

 U
AQ



 45 

 

Figura 5–1. Procedimiento de síntesis del material de sílice mesoporoso SBA-15 (Elaboración 

propia). 

 

5.2. Modificación de la superficie de SBA-15 con nanopartículas de Fe2O3 

La superficie de los sustratos de SBA-15 fue enriquecida con incorporación de óxido férrico 

Fe2O3 a través del método de impregnación por llenado de poro (mojado incipiente), como 

se ilustra en la Figura 5–2. La fuente de óxido férrico fue el cloruro de hierro (III) 

hexahidratado (FeCl3∙6H2O Meyer, 97%). Primeramente, se prepararon cuatro soluciones 

con concentraciones de Fe2O3 de 2, 3, 4 y 5% en peso. Después, se siguió el procedimiento 

de mojado incipiente [208] para obtener polvos húmedos. De esta manera, los sólidos 

impregnados se secaron en mufla por 18 horas a una temperatura de 110°C, para luego ser 

calcinados elevando la temperatura a 500°C durante 4 horas. 
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Figura 5–2. Método de mojado incipiente para la incorporación de nanopartículas de Fe2O3 

(Elaboración propia). 

 

5.3. Caracterización de los adsorbentes 

5.3.1. Caracterización de la matriz de tipo SBA-15 

Las propiedades texturales del material de soporte SBA-15 y sus variaciones se determinaron 

por la técnica de adsorción de gas, a partir de isotermas de adsorción de N2 a 77 K empleando 

un instrumento Autosorb-IQ2 (Quantachrome Instruments). Las isotermas de adsorción de 

fluidos puros como el nitrógeno sobre superficies porosas adquieren formas de acuerdo con 

la reciprocidad entre la fuerza de la pared-fluido y los efectos del espacio confinado de los 

poros. La Unión Internacional de Química Pura y Aplicada (IUPAC, por sus siglas en inglés), 

ha clasificado seis tipos de isotermas, que hacen referencia a diferentes mecanismos de 

adsorción y diversos sistemas de porosidad. Además, la IUPAC ha determinado que el 

diámetro de los poros los clasificará como microporos (diámetro menor a 2 nm), mesoporos 

(diámetro entre 2 y 50 nm) y macroporos (diámetros mayores a los 50 nm) [196]. 
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El área superficial específica fue calculada con el método de Brunauer-Emmet-Teller (BET) 

[209], en donde se establece que la monocapa de gas adsorbido en los poros se consigue a 

presiones relativas bajas y se considera en la ecuación el valor del área de la sección 

transversal de la molécula de adsorbato. La distribución del tamaño de poro se determinó 

empleando el método de Barrett-Joyner-Halenda (BJH) [210], en el que se usa la ecuación 

de Kelvin modificada para relacionar la cantidad de fluido eliminado del interior de los poros 

del sólido con el tamaño de los poros durante la etapa de desorción. Por otro lado, para 

estudiar la morfología de los materiales preparados se obtuvieron microscopías electrónicas 

de barrido-transmisión (STEM) utilizando un microscopio Nanotech TEM JEOL JEM 

2200FS+CS. El principio de la STEM consiste en la formación de una sonda por un haz de 

electrones enfocados para escanear por secciones a través de una muestra. Cuando esto 

ocurre, la mayoría de los electrones se transmiten y los electrones dispersados son detectados. 

La imagen se forma por la intensidad de los electrones detectados en función de la posición 

de la sonda, de modo que se aprecia una resolución espacial mejorada en comparación con 

la microscopía electrónica de barrido convencional [211].  

 

5.3.2. Caracterización de los adsorbentes con Fe2O3 

La difracción de rayos X a bajos ángulos (SAXS por sus siglas en inglés) es una técnica 

utilizada comúnmente para conocer la estructura de materiales en una escala nanométrica. 

De esta manera, con los rayos X que inciden en una muestra, cada electrón genera una onda 

de dispersión a un ángulo entre 0.5 y 5 grados, que es medida en relación con la intensidad 

de los rayos X dispersados. Esta técnica es relevante en los materiales nanoestructurados y 

mesoporosos porque, de acuerdo con la ley de Bragg, una disminución en el ángulo de 

dispersión proporcionará mayor información de características estructurales [212]. Por lo 

tanto, con la finalidad de confirmar el arreglo de poros de los materiales de SBA-15 

modificados en superficie, los adsorbentes se analizaron por Difracción de Rayos-X a bajo 

ángulo con un difractómetro Ultima IV Rigaku.  

La espectroscopía vibracional infrarroja y Raman fue utilizada para comprobar la presencia 

de óxido férrico soportado en la sílice mesoporosa SBA-15 corta. Estas técnicas estudian las 
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transiciones de los estados vibracionales de moléculas en la región infrarrojo inducidas por 

fotones. En el caso de la espectroscopía infrarroja el fotón que se absorbe provoca una 

transición entre dos niveles vibracionales adyacentes, mientras que en la espectroscopía 

Raman el fotón absorbido emite otro fotón óptico, provocando así la transición vibracional 

[213].  La espectroscopía infrarroja con transformada de Fourier se estudió con un 

instrumento Bruker Vector 33. La respuesta vibrónica de los enlaces moleculares de la 

muestra de adsorbente se obtuvo con un espectrómetro micro-Raman modelo Labram-Dior.  

La técnica de Fluorescencia de Rayos-X (FRX) es utilizada para estudiar la composición 

química de una muestra y proporcionar información cualitativa-cuantitativa. El método 

consiste en irradiar una muestra con un haz de rayos X primario para provocar la emisión de 

rayos X secundarios (o fluorescentes) con energías discretas que son distintivos de cada 

elemento, de manera que se detecta la intensidad de la radiación de átomos energizados 

emitida y se relaciona con la longitud de onda [214]. En este sentido, la cantidad de óxido 

férrico que se incorporó exitosamente en la superficie del material de soporte fue estudiada 

con un análisis semi-cuantitativo de FRX en un espectrómetro S2 PUMA Bruker.  

La técnica de Difracción de Rayos X (DRX) permite identificar los componentes presentes 

en una muestra particular y las fases cristalinas del sólido en cuestión. El método consiste en 

hacer incidir un haz de rayos X sobre un sólido y medir la parte que ha sido difractada como 

consecuencia de la interacción con los planos cristalinos propios de la muestra. Cada 

compuesto tiene un patrón de difracción específico y es generado por la relación entre la 

longitud de onda de los rayos X y la distancia interatómica del ángulo de incidencia del haz 

difractado, como indica la ley de Bragg, por lo que la respuesta obtenida por este método 

permite identificar el difractograma de los sólidos cristalinos [215]. Entonces, para identificar 

la fase cristalina del óxido de hierro presente en los adsorbentes preparados para la remoción 

de arsénico, se empleó DRX con un difractómetro D8 Advance Bruker.  

La determinación del potencial zeta es un método empleado para describir el tipo de carga 

que existe una interface sólido-líquido. Este análisis se basa en la carga de superficie que 

adquiere la superficie de un sólido cuando entra en contacto con una solución acuosa. La 
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superficie cargada del sólido genera una distribución de carga interfacial que 

consecuentemente dará lugar a un potencial formado en la superficie. La adsorción de iones 

y las reacciones ácido-base de grupos funcionales son los dos mecanismos responsables que 

generar la carga de superficie interfacial [216]. La carga de la superficie de los materiales 

preparados es considerada un factor interesante para el modelo de adsorción, ya que esta 

información permitirá entender el rol de las cargas de los adsorbentes y los iones a remover, 

por lo que se midió el potencial Z utilizando un instrumento Zetasizer Nano-ZS de Malvern 

Instruments.  

La espectroscopía de fotoemisión de rayos X (XPS) es un método ampliamente utilizado para 

la determinación de la composición elemental de muestras sólidas que además permite 

conocer el ambiente químico y estado de oxidación de los elementos. El principio de esta 

técnica se basa en el efecto fotoeléctrico donde se establece que un fotón incidente en la 

superficie de la muestra a analizar con una energía suficiente inducirá su ionización y 

expulsará fotoelectrones. De acuerdo con la ecuación de Einstein para el efecto fotoeléctrico, 

los fotoelectrones emitidos tendrán una energía cinética que corresponderá a la energía de 

enlace de electrones del electrón expulsado y la energía de los fotones característica del 

elemento presente en la muestra [217]. En este sentido se realizó un estudio por XPS con un 

instrumento JPS 9200 Jeol, con la finalidad identificar la composición elemental y las 

especies químicas presentes en el material adsorbente. 

 

5.4. Diseño de experimentos para la remoción de arsénico 

La propuesta de un modelo de adsorción que explique adecuadamente la interacción que tiene 

lugar entre las nanopartículas de Fe2O3 soportadas en la matriz mesoporosa SBA-15 reducida 

en longitud, dependería fuertemente de las condiciones en que se realizaron los experimentos 

de adsorción. Por tal motivo, se requiere conocer el efecto de cada una de las condiciones 

específicas para la propuesta del modelo final.  

Los factores que se consideraron para la adsorción de arsénico fueron el pH de la solución 

(A), la concentración inicial del arsénico a adsorber (B) y la carga de nanopartículas de Fe2O3 
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en el material de soporte SBA-15 (C), en proporciones extremas altas representadas por el 

símbolo “+” y bajas simbolizadas con “-”. Dichos factores se contemplaron para la 

planeación de experimentos con un modelo 2k y así se estudiaron las combinaciones de los 

factores para cada réplica del experimento, que daría un total de 8 tratamientos (n=2, k=3, 

23=8). La matriz de experimentos para el diseño factorial se puede apreciar en la Tabla 5–1.  

Tabla 5–1. Matriz de diseño de experimentos con interacción de factores para la adsorción de 

arsénico. 

pH 

solución 

As inicial 

[ppm] 
Fe2O3 [%P] Interacciones Respuesta 

y 
A B C AB AC BC ABC 

- - - + + + - y111=o 

+ - - - - + + y211=a 

- + - - + - + y121=b 

+ + - + - - - y221=ab 

- - + + - - + y112=c 

+ - + - + - - y212=ac 

- + + - - + - y122=bc 

+ + + + + + + y222=abc 

 

Por lo tanto, los niveles contemplados para cada uno de los factores antes mencionados 

fueron: valores de 2 y 7 para el pH; concentración inicial de arsénico de 5 y 10 ppm; y 

concentraciones de óxido férrico de 2 y 5%P. Los experimentos se realizaron utilizando 0.275 

g de adsorbente en un volumen total de 55 ml de solución de arsénico bajo agitación constante 

por un tiempo fijo de 60 minutos. Posteriormente, se recuperó el adsorbente y el líquido fue 

analizado por absorción atómica para determinar la cantidad de arsénico resultante. Este 

último dato se consideró para calcular la capacidad de adsorción de los materiales. 

 

5.4.1. Efectos de las variables e interacciones 

De acuerdo con el diseño factorial 2k, se procedió a evaluar las interacciones de los factores 

en los resultados obtenidos para estimar los posibles efectos significativos en el proceso. Para 

ello, se realizó un análisis de varianza (ANOVA) con los contrastes y efectos de cada factor 
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ejemplificados por las Ecuaciones (5-1), (5-2) y (5-3) para el pH, la concentración inicial de 

arsénico y la concentración de Fe2O3, respectivamente, además de los efectos de las 

interacciones.  

 

A=
1

4n
(a+ab+ac+abc-o-b-c-bc) (5-1) 

 

B=
1

4n
(b+ab+bc+abc-o-a-c-ac) (5-2) 

 

C=
1

4n
(c+ac+bc+abc-o-a-b-ab) (5-3) 

El análisis de los resultados se realizó con el software OriginLab® 2020b de modo que se 

detectaron los efectos dominantes de los factores para así estimar las mejores condiciones 

para llevar a cabo los experimentos de adsorción de arsénico en agua. Considerando los 

resultados arrojados por el análisis de varianza, se formuló el polinomio de la Ecuación (5-4), 

que refiere al modelo matemático que explica las interacciones que se dieron entre los efectos 

calculados. 

 
ŷ=β

0
+β

1
x1+β

2
x2+β

3
x3+β

12
x12+β

13
x13+β

23
x23-β

123
x123 (5-4) 

5.5. Experimentos de adsorción de arsénico 

5.5.1. Evaluación de concentración de Fe2O3, concentración inicial de As y pH  

La capacidad de adsorción de los adsorbentes x%Fe2O3/SBA-15 para arsénico se evaluó 

utilizando un sistema por lotes con agitación constante por 60 minutos, como se observa en 

la Figura 5–3. El presente trabajo se desarrolló para conocer la eficiencia de los materiales 

preparados en la remoción de soluciones acuosas de arsénico trivalente y arsénico 

pentavalente. Para los estudios se consideraron tres factores principales: la concentración 

inicial de arsénico en las soluciones, evaluando 5, 10 y 50 ppm; la cantidad de Fe2O3 en los 
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adsorbentes, iniciando desde 2 hasta 5% en peso; y el pH de las soluciones, el valor de pH 

de 2 como valor “natural” de las soluciones preparadas y un valor neutro de pH 7 que fue 

ajustado con HCl.  

Las soluciones iniciales de arsénico fueron preparadas usando agua desionizada y un estándar 

de H3AsO4 (Merck, 1000 ppm) para el arsénico pentavalente, y el reactivo óxido de arsénico 

(III) (Sigma, 99%) preparado en solución 1000 ppm para el arsénico trivalente.  

Para cada prueba se colocaron 0.275 g de adsorbente en la solución de arsénico bajo estudio 

en temperatura ambiente, luego del periodo de agitación la suspensión fue filtrada. Para 

determinar la concentración final de arsénico en las soluciones, se utilizó la técnica de 

espectroscopía de absorción atómica (AAS por sus siglas en inglés), de acuerdo con la norma 

ISO 17378-2. 

 

Figura 5–3. Representación de los experimentos de adsorción de arsénico (Elaboración propia). 

El cálculo de la capacidad de remoción del arsénico se determinó como un porcentaje (% 

Remoción As), de acuerdo con la Ecuación (5-5), donde C0 se refiere a la concentración 

inicial de arsénico en la solución, y C corresponde a la concentración final. 
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5.5.2. Cinética de adsorción 

Con la finalidad de conocer la cinética de adsorción del arsénico trivalente, se estudió la 

adsorción de As(III) en una concentración inicial de 0.5 ppm a un valor de pH 2 y temperatura 

ambiente. Las muestras de la solución se extrajeron en intervalos de tiempo que van desde 

los 5 hasta los 210 minutos para posteriormente ser filtradas y analizadas por medio de 

absorción atómica.  

Para la determinación de los datos cinéticos, se evaluarán los resultados por medio de 

modelos empíricos en los que la velocidad de adsorción considera la velocidad con la que se 

adsorbe el adsorbato en un sitio activo, despreciando el transporte externo de masa y la 

difusión intrapartícula que mediante modelos de difusión superficial complican los cálculos 

[218]. En este sentido, los modelos más estudiados para la adsorción de metales pesados son 

los modelos de Lagergren y de Ho. El modelo de Lagergren se halla representado en la 

Ecuación (5-6) donde qt representa la concentración del contaminante a un tiempo t, qe se 

refiere a la concentración del contaminante en el equilibrio y K representa la constante 

cinética de primer orden. El modelo de Ho, representado en la Ecuación (5-7), considera una 

cinética de segundo orden y se relaciona con los procesos de adsorción química [219]. 

 

% Remoción As=
C0-C

C0

×100 (5-5) 

 
q

t
=q

e
(1-e-Kt) (5-6) 

 

q
t
=

Kq
e
2t

1+Kqt
 (5-7) Dire
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5.5.3. Isotermas de adsorción 

El desempeño de los adsorbentes fue evaluado para conocer el modelo de adsorción que más 

se adapta a la interacción de los sistemas en estudio. La capacidad de adsorción del material 

con mejor desempeño se evaluó en un pH de 2, y en concentraciones iniciales de arsénico 

desde 0.025 a 0.5 mg/L, de manera que se evaluara la capacidad de adsorción en 

concentraciones cercanas al límite máximo permitido por las normas nacionales e 

internacionales. Las isotermas de adsorción se evaluaron de acuerdo con los modelos de 

Langmuir, Freundlich y Redlich Peterson para conocer el mejor ajuste que permita explicar 

el mecanismo de adsorción. El modelo de Langmuir relaciona el área superficial y volumen 

de poro con la capacidad de adsorción e indica que la adsorción se da cubriendo la monocapa, 

el modelo de Freundlich considera un término que relaciona la capacidad de adsorción con 

la fuerza de adsorción entre adsorbente y adsorbato, mientras que el modelo de Redlich-

Peterson combina a los modelos anteriores y funciona para evaluar la influencia de la 

concentración inicial de adsorbato. 

 

5.6. Modelo de adsorción para la especie química de arsénico sobre el material 

x%Fe2O3/SBA-15 

Los estados químicos y los enlaces en los materiales adsorbentes proporcionan información 

fundamental para conocer el ambiente que existe en la superficie. La información obtenida 

de los análisis XPS complementada con la técnica de espectroscopía infrarroja ayuda a 

explicar la interacción entre los iones de arsénico en solución y las nanopartículas de óxido 

férrico soportadas en la matriz mesoporosa del tipo SBA-15.  

El arsénico trivalente, por ser la especie que representa el mayor desafío, fue elegido para las 

evaluaciones finales. El mecanismo o modelo formulado dependerá en gran medida de los 

datos generados en las caracterizaciones antes mencionadas y de las óptimas condiciones 

para las mayores eficiencias de remoción del arsénico.  
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6. Resultados y Discusión 

6.1. Preparación y caracterización de los adsorbentes 

6.1.1. Matriz SBA-15 de talla reducida 

Como se ha mencionado, las características superficiales y morfológicas de la SBA-15 están 

estrechamente relacionadas con la proporción del precursor de sílice y surfactante empleada 

en la síntesis. En este sentido, se esperaba que al convertir al precursor de sílice el reactivo 

limitante en la síntesis reduciendo la cantidad en el proceso de formación del sol, el TEOS 

sería insuficiente para cubrir completamente la estructura guía proporcionada por el 

surfactante. De esta manera, se estudiaron cuatro diferentes relaciones (en un rango de 0.97 

hasta 2.72) precursor-surfactante (TEOS:P123) para la síntesis de la matriz de SBA-15. Los 

materiales de sílice que se prepararon fueron: el material de referencia (preparado por el 

método convencional con una relación de 2.14) SBA-15; la muestra SBA-15c, cuya cantidad 

de precursor fue menor en relación con la SBA-15; la muestra SBA-15mc, con la menor 

cantidad de precursor en comparación con los materiales SBA-15 y SBA-15c; y el material 

SBA-15l, el cual contenía una cantidad de precursor de sílice mayor que el que indica la 

síntesis de la SBA-15 convencional. Las propiedades texturales de los materiales antes 

mencionados se analizaron mediante isotermas de fisisorción de nitrógeno a 77 K con el 

método de BET, la Tabla 6–1 resume las diferencias en los materiales preparados, como 

consecuencia de las variaciones en la relación precursor/surfactante. 

De acuerdo con los resultados de la Figura 6–1, todos los materiales estudiados muestran 

una isoterma de tipo IV [196]. En el gráfico también se puede apreciar que el mayor 

incremento en el volumen del precursor durante la síntesis (SBA-15l) resultó en una curva 

de histéresis de tipo H2, que indica un arreglo de poros desordenados. Por otro lado, la 

relación menor de precursor-surfactante (SBA-15mc), dio lugar a una curva de histéresis de 

tipo H4, lo cual sugiere la existencia micro-poros estrechos. De igual manera, cabe resaltar 

que tanto el material de referencia SBA-15 y el material SBA-15c mostraron curvas de 

histéresis H1 que indican canales de poros cilíndricos bien definidos [220], observándose la 

mayor área superficial en la relación TEOS:P123 de 1.55.  
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Figura 6–1. Isotermas de adsorción-desorción para las variaciones de síntesis de SBA-15. En 

recuadro: distribuciones de tamaño de poro. 

Tabla 6–1. Efectos de las variaciones en la relación precursor de sílice/surfactante en la síntesis del 

material mesoporoso del tipo SBA-15. 

Relación 

TEOS:P123 

Histéresis/Poros Área superficial 

(m2/g) 

Diámetro de poro 

(nm) 

2.72 SBA-15l H2 Poros desordenados 759 4.34 

2.14 SBA-15 H1 Canales cilíndricos 

bien definidos 

817 5.65 

1.55 SBA-15c H1 Canales cilíndricos 

bien definidos 

1235 5.64 

0.97 SBA-15mc H4 Poros estrechos y 

microporos 

199 3.41 

 

La morfología del material de referencia SBA-15 y el material de soporte SBA-15c se analizó 

por medio de STEM. De las imágenes resultantes, los canales de poro se pueden apreciar 

fácilmente en las Figura 6–2a y Figura 6–2b para SBA-15 y SBA-15c, respectivamente; lo 
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cual confirma la información provista por las curvas de histéresis. El arreglo hexagonal de 

poros típico de la SBA-15 puede observarse también en las Figura 6–2c y Figura 6–2d, 

junto con el diámetro de poro que se encuentra dentro del rango de los mesoporos [221]. Las 

imágenes en las Figura 6–2e y Figura 6–2f, también revelan que la relación de precursor a 

surfactante tiene un efecto en la longitud de los poros. 

 

 

 

Figura 6–2. Microscopía electrónica de barrido-transmisión para los materiales SBA-15: a) y b) 

canales de poro para la referencia SBA-15 y SBA-15 modificada, respectivamente, c) y d) arreglo 

hexagonal de poros para la referencia SBA-15 y SBA-15 modificada, respectivamente, y e) y f) 

longitud de partícula para la referencia SBA-15 y SBA-15 modificada, respectivamente. 

 

a) b) 

c) d) 

e) f) 
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6.1.2. Caracterización de los adsorbentes Fe2O3/SBA-15c 

El incremento en el área superficial y la conservación del tamaño de poro dentro del rango 

meso, distinguió al material SBA-15c para emplearse como matriz en la incorporación de 

nanopartículas de óxido férrico que, como es bien sabido, son particularmente efectivas como 

sitios de adsorción para arsénico. Con el método de impregnación por llenado de poro se 

adicionaron cargas de 2, 3, 4 y 5% en peso de óxido férrico. Posteriormente, se realizaron 

análisis de fisisorción de N2 a 77 K para evaluar las propiedades texturales de los materiales 

adsorbentes. Como se aprecia en la Figura 6–3, los adsorbentes mantienen un 

comportamiento similar a la SBA-15 convencional en lo que respecta a propiedades 

texturales. De acuerdo con la distribución de diámetro de poro en la Figura 6–4, la 

incorporación de óxido férrico provocó una disminución en el tamaño de los poros del 

material de soporte, lo cual indica que una parte de las partículas de óxido férrico se están 

colocando dentro de los poros. La Tabla 6–2 resume las diferencias en el tamaño de poro y 

las reducciones en el área superficial para cada uno de los adsorbentes.   
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Figura 6–3. Isotermas de adsorción de los materiales adsorbentes. 
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Figura 6–4. Distribución de tamaño de poro de los materiales adsorbentes 

 

Tabla 6–2. Propiedades texturales de los materiales adsorbentes. 

Muestra Área superficial 

(m2/g) 

Volumen de poro 

(cm3/g) 

Diámetro de poro 

(nm) 

SBA-15c 1235 1.129 5.64 

2% Fe2O3/SBA-15c 755 0.923 4.95 

3% Fe2O3/SBA-15c 1037 1.129 3.43 

4% Fe2O3/SBA-15c 794 1.037 3.42 

5% Fe2O3/SBA-15c 805 1.245 4.93 

 

La densidad y arreglo cristalino de las nanopartículas de óxido metálico adsorbidas en la 

matriz de SBA-15. Los datos experimentales se muestran en la Figura 6–5, donde se 

identifica una simetría hexagonal (p6mm) de los índices (100), (110) y (200), lo cual 

concuerda con los patrones publicados en la literatura para DRX a bajos ángulos de la SBA-
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15. Lo anterior demuestra que la morfología típica del material SBA-15 se ha conservado y 

que el material, a pesar de haber sido calcinado a 500°C, es térmicamente estable.  
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Figura 6–5. Patrones de difracción de rayos X a bajos ángulos de los materiales adsorbentes: a) 2% 

Fe2O3/SBA-15c, b) 3% Fe2O3/SBA-15c, c) 4% Fe2O3/SBA-15c, y d) 5% Fe2O3/SBA-15c. La línea 

punteada marca las reflexiones de Bragg correspondientes a la simetría hexagonal. 

 

Los patrones de DRX de los sustratos de SBA-15c modificados con diferentes cantidades de 

Fe2O3 se muestran en la Figura 6–6. En todos los casos, las reflexiones de Bragg se observan 

en 2θ a 24.1° (012), 33.11° (104), 35.61° (110), 40.83° (113), 49.41° (024), 54.00° (116), 

57.50° (122) y 62.38° (214), los cuales corresponden a la fase hematita α-Fe2O3 (JSDP 00-

005-0637). La Figura 6–6 también muestra que, aunque la muestra de 2% de Fe2O3/SBA-

15c parece ser muy pequeña para definir las reflexiones, las señales principales (012) y (104) 

se se pueden apreciar claramente en el difractograma.  
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Figura 6–6. Patrones de difracción de rayos X para los adsorbentes con diferentes porcentajes en 

peso de Fe2O3: a) 2% Fe2O3/SBA-15c, b) 3% Fe2O3/SBA-15c, c) 4% Fe2O3/SBA-15c, y d) 5% 

Fe2O3/SBA-15c. 

 

Las respuestas vibrónica de los enlaces moleculares de los adsorbentes fue analizada por 

medio de espectroscopía Raman. La Figura 6–7 muestra las respuestas de los fonones 

características de la hematita en la que los picos en 227 y 494 cm-1 corresponden al modo 

A1g, mientras que aquellos en 245, 292, 299, 409 y 609 cm-1 están asociados al modo Eg. Lo 

anterior valida que el proceso de síntesis empleado con la temperatura de calcinación a 550°C 

sí produce selectivamente óxido de hierro α–Fe2O3. 
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Figura 6–7. Espectros micro-Raman para los materiales adsorbentes correspondientes a la hematita 

para porcentajes en peso de 2% a 5% de Fe2O3, de a) a d), respectivamente. Las flechas indican las 

respuestas de los fonones de la hematita. 

 

La cantidad de óxido férrico que pudo adsorberse en la matriz de SBA-15c fue evaluada 

utilizando una aproximación semi-cuantitativa por medio de experimentos de fluorescencia 

de rayos X. De los resultados que se muestran en la Tabla 6–3, es posible concluir no sólo 

que la concentración estimada de Fe2O3 coincide con el porcentaje teórico incorporado en la 

matriz mesoporosa SBA-15c, sino que también se identificaron trazas del precursor del óxido 

férrico (FeCl3∙6H2O) en las señales relacionadas al Cl. La Figura 6–8 muestra los espectros 

de fluorescencia de rayos X que manifiestan la presencia de los elementos hierro, silicio y 

cloro, además de las señales de plata provenientes del ánodo del instrumento. 
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Tabla 6–3. Porcentajes en peso de óxidos presentes en los materiales adsorbentes. 

 Concentración (%P) 

SiO2 Fe2O3 Cl 

2% Fe2O3 97.23 2.33 0.44 

3% Fe2O3 96.46 3.14 0.40 

4% Fe2O3 95.65 4.01 0.34 

5% Fe2O3 93.19 6.49 0.33 
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Figura 6–8. Espectros de fluorescencia de rayos X para los materiales adsorbentes. 

 

La variación en el potencial Z derivado del cambio en el pH de la solución medida para cada 

uno de los materiales adsorbentes se puede apreciar en la Figura 6–9. El punto isoeléctrico 
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de la SBA-15c se localiza a un pH cercano a 1.5, mientras que para los adsorbentes se halló 

alrededor del valor de pH 2, indicando que la presencia de Fe2O3 aumentó el valor de pH en 

el que las partículas presentarán una carga igual a cero. Estos valores no sólo son consistentes 

con sistemas similares reportados en la literatura [222], [223], sino que también indican que 

a condiciones de pH más básicos (valores por encima de 2), la superficie del adsorbente 

tendería a presentar una carga neta negativa. 
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Figura 6–9. Variaciones en el potencial zeta de la matriz SBA-15c y los adsorbentes en función del 

pH, desde valores ácidos hasta valores básicos. 

 

6.2. Experimentos de adsorción 

6.2.1. Variación de la concentración inicial de Arsénico Inorgánico 

La adsorción de arsénico en los materiales adsorbentes preparados en soluciones acuosas fue 

evaluada en valores de pH de 2 y 7. El arsénico total se estudió variando las concentraciones 

iniciales de arsénico en 5, 10 y 50 ppm. Como se puede observar en la Figura 6–10, para el 

sistema de 5 ppm de As iniciales, los adsorbentes con 3 y 4% de óxido férrico obtuvieron un 
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mejor desempeño en un pH neutro logrando remover más del 90% del arsénico. Resultados 

similares se observaron cuando la concentración de arsénico iniciaba con 10 ppm, como se 

aprecia en la Figura 6–11.  

0 1 2 3 4 5

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

 pH 2

 pH 7

R
em

o
ci

ó
n
 d

e 
A

s(
V

) 
(%

)

Fe2O3(% P)
 

Figura 6–10. Eficiencias de adsorción de los materiales con diferentes concentraciones de 

óxido férrico para una solución acuosa de As 5 ppm variando el pH inicial. 
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Figura 6–11. Eficiencias de adsorción de los materiales con diferentes concentraciones de óxido 

férrico para una solución acuosa de As 10 ppm variando el pH inicial. 

En una solución acuosa de 50 ppm de arsénico, los resultados que presenta la Figura 6–12 

evidenciaron que el pH neutro mejoró en gran medida la capacidad de adsorción de los 

materiales probados. La diferencia entre los resultados de los experimentos en los dos valores 

de pH estudiados demuestra también que la concentración inicial de arsénico inorgánico 

trivalente tiene un efecto en las capacidades de adsorción, lo cual indica que posiblemente el 

arsénico, al estar más disperso en la solución, presenta mayor dificultad para encontrar sitios 

activos en donde pueda interaccionar con el hierro.  
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Figura 6–12. Eficiencias de adsorción de los materiales con diferentes concentraciones de óxido 

férrico para una solución acuosa de As 50 ppm variando el pH inicial. 

 

6.2.2. Efecto del pH, concentración de Fe2O3 y la especie de arsénico 

El pH de las soluciones de arsénico es una característica fundamental, ya que ayuda a 

entender la forma en que interactúan los iones. La mayoría de las publicaciones en la 

literatura realizan los experimentos en un rango de pH de 2-7, debido a que en esas 

condiciones el arsénico trivalente se estudió como H3AsO3 (en su forma no-iónica que 

permanece constante en esos valores de pH) y al arsénico pentavalente como H3AsO4, 

H2AsO4
- y HAsO4

2-. 

 

6.2.2.1. Arsénico (III) 

El As(III) fue evaluado en valores de pH 2 y 7, en soluciones acuosas de 5 y 10 ppm. De 

acuerdo con el diagrama publicado en la literatura [224] de la especiación de arsénico en 

agua en función del pH y su potencial redox, el As trivalente estaría presente en la forma no-

Dire
cc

ión
 G

en
era

l d
e B

ibl
iot

ec
as

 U
AQ



 68 

iónica de ácido arsenioso H3AsO3 tanto en un pH de 2 como en un valor de 7. Como se 

observa en la Figura 6–13, los adsorbentes preparados obtuvieron un mejor desempeño con 

una carga de 3% de óxido férrico en una solución de As(III) 5 ppm. La diferencia en la 

capacidad de adsorción de los materiales mencionados no alcanza un 10% si se comparan 

ambos valores de pH, lo cual tiene sentido ya que la especie de arsénico no cambia en dichos 

valores. 
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Figura 6–13. Eficiencias de adsorción de los diferentes materiales para una solución acuosa de 

As(III) en una concentración de 5 ppm variando el pH inicial de la solución. 

 

Resultados similares se observaron en una concentración inicial de 10 ppm, como se aprecia 

en la Figura 6–14. Lo anterior indica que, para esta forma de arsénico inorgánico, el pH no 

tiene un efecto significativo y que la concentración de 3% en peso de Fe2O3 en la superficie 

de la matriz SBA-15c aparenta ser la óptima para posteriores evaluaciones.  Dire
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Figura 6–14. Eficiencias de adsorción de los diferentes materiales para una solución acuosa de 

As(III) en una concentración de 10 ppm variando el pH inicial de la solución. 

 

6.2.2.2. Arsénico (V) 

La evaluación de la remoción de As(V) por parte de los adsorbentes también se estudió en 

valores de pH 2 y 7. Para este caso, el As pentavalente se hallaba presente en su forma no 

iónica de ácido arsénico H3AsO4 en un pH de 2, de acuerdo con el diagrama de especiación 

[224], mientras que en pH neutro se encontraba como HAsO4
2-. Los resultados presentados 

en la Figura 6–15 evidencian una clara diferencia en la capacidad de adsorción de arsénico 

por parte del óxido férrico soportado en la matriz SBA-15c, alcanzando una remoción de más 

del 80% en un pH ácido en comparación con el máximo de 30% en pH neutro. 
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Figura 6–15. Eficiencias de adsorción de los diferentes materiales para una solución acuosa de 

As(V) en una concentración de 5 ppm variando el pH inicial de la solución. 

 

La Figura 6–16 presenta los resultados obtenidos de las eficiencias de adsorción de los 

materiales adsorbentes para As pentavalente en una concentración inicial de 10 ppm. Dichos 

resultados coinciden en la tendencia de aquellos en los que se evaluó la adsorción de As a 

diferentes concentraciones, en donde se observó que, a mayor concentración inicial de 

arsénico, mayor la eficiencia de los adsorbentes. Además, el adsorbente con concentración 

de 3% de nanopartículas de Fe2O3 fue el que mostró un mejor desempeño, aunque las 

diferencias no son tan fuertes.  
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Figura 6–16. Eficiencias de adsorción de los diferentes materiales para una solución acuosa de 

As(V) en una concentración de 10 ppm variando el pH inicial de la solución. 

 

6.3. Diseño factorial 2k 

De acuerdo con el diseño factorial de dos niveles y tres factores descrito en la sección 

experimental, se analizaron las condiciones que pudieran dar los mejores resultados para la 

adsorción de arsénico en agua. La capacidad de adsorción de arsénico, expresada en 

porcentaje para cada tratamiento propuesto se encuentra en la Tabla 6–4, y a partir de estos 

datos se calcularon las magnitudes de los efectos durante el análisis de varianza (ver Tabla 

6–5). 
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Tabla 6–4. Efectos de la capacidad de adsorción de arsénico en agua según los tratamientos del diseño 

factorial 2k. 

 A B C Datos Totales Efecto 

o - - - 86.0  77.7 163.7 82.6 

a + - - 57.6 91.7 149.3 3.900 

b - + - 68.4 91.7 160.1 8.075 

ab + + - 79.7 93.5 173.2 0.875 

c - - + 72.5 72.0 144.5 3.625 

ac + - + 90.7 80.3 171.0 4.225 

bc - + + 88.9 88.0 176.9 3.000 

abc + + + 95.0 87.9 182.9 -6.000 

 

Los efectos calculados se determinaron utilizando la genérica Ecuación (5-1), de modo que 

se puede concluir que el tratamiento b, correspondiente a niveles altos de concentración 

inicial de arsénico con niveles bajos de pH y de concentración de hierro, resultó en un efecto 

dominante. Lo anterior sugiere que el factor que afecta en mayor medida la capacidad de 

remoción de arsénico es la concentración inicial de arsénico en la solución, es decir que, a 

mayor concentración inicial del metal pesado, mejores capacidades de adsorción serán 

observadas.  

Tabla 6–5. Análisis de varianza para la adsorción de arsénico en agua con el diseño factorial de dos 

niveles para tres factores. 

Tratamiento 
Grados de 

libertad 

Suma de 

cuadrados 

Media de 

cuadrados 
Valor F Valor P 

a 1 60.84 60.84 0.458 0.518 

b 1 260.82 260.82 1.964 0.199 

ab 1 3.06 3.06 0.023 0.883 

c 1 52.56 52.56 0.396 0.547 

ac 1 71.40 71.40 0.538 0.484 

bc 1 36.00 36.00 0.271 0.617 

abc 1 144.00 144.00 1.084 0.328 

Error 8 1062.33 132.79   

Total 15 1691.02    
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Finalmente, de acuerdo con la Ecuación (5-4), el modelo matemático construido con los 

resultados del análisis de varianza que se expresa en el polinomio de la Ecuación (6-1), puede 

predecir las interacciones de los factores propuestos en este diseño experimental.  

 
ŷ=82.6+1.95x1+4.0375x2+1.8125x3+0.4375x12+2.1125x13+1.5x23-3x123 (6-1) 

 

6.4. Cinética de adsorción 

La cinética de adsorción del Arsénico III a una concentración inicial de 0.5 ppm con el 

adsorbente 3% Fe2O3/SBA-15c se estudió en un intervalo de cero a 210 minutos, en un pH 2 

que coincide con el punto isoeléctrico del material. Los resultados de la Figura 6–17 exponen 

una adsorción acelerada en los primeros 30 minutos, alcanzando un 80% de remoción de 

arsénico. No obstante, la máxima capacidad de adsorción del arsénico trivalente fue casi del 

90% en un periodo de 90 minutos. La valoración de los datos obtenidos experimentalmente 

de acuerdo con el proceso de selección para el modelo de adsorción publicado por Ho et. al 

[225], indica que: i) el sistema consiste en nanopartículas cuya carga va a interactuar con el 

adsorbato, lo cual indicará un modelo de adsorción controlado por la cinética de la reacción, 

y no por procesos de transferencia de masa, ii) el equilibrio se consigue rápidamente y en 

menos de tres horas, lo que también revela un proceso controlado por la cinética y los datos 

no corresponden con la evaluación sobre la difusión intrapartícula, descartando un modelo 

controlado por la difusión del adsorbato en el adsorbente, y iii) los datos obtenidos se ajustan 

de mejor manera a un modelo de pseudo-primer orden, como se aprecia en la Figura 6–17.  
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Figura 6–17. Cinética de adsorción de As(III) en el adsorbente 3%Fe2O3/SBA-15 con una 

concentración inicial de 5 ppm a 25°C 

 

 

6.5. Análisis de Espectroscopía de foto-electrones emitidos por rayos X 

La espectroscopía de foto-electrones emitidos por rayos X se realizó a un adsorbente con 

2%Fe2O3 soportado en la matriz mesoporosa SBA-15c y a una misma muestra de adsorbente 

después de la adsorción de arsénico y las señales más representativas de la caracterización 

de la superficie se observan en la Figura 6–18. El espectro del Fe (2p) en la Figura 6–18a 

exhibe las señales características de la hematita en el doblete 2p3/2 a 711.9 eV y 2p1/2 a 724 

eV que corresponden con lo reportado en la literatura [226], además, en los 709 eV se localiza 

otra señal atribuible a la estructura Fe-O-Si, como también ha sido reportado por Bogatyrev 

et al. [227]. El espectro para Si (2p) en la Figura 6–18b muestra un pico en 103.9 eV que se 
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relaciona con grupos silanoles Si-OH y picos en 100.79 y 101.23 eV que se asocian a las 

estructuras Si-O-Si en la superficie del material, tal como se ha propuesto en otros reportes 

[228]. 
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Figura 6–18. Espectros de XPS de la superficie de los adsorbentes: a) Señales de Fe 2p del 

adsorbente después de la adsorción, b) Señales de Si 2p del adsorbente después de la adsorción, c) 

Señales de O 1s antes de la adsorción de arsénico, y d) Señales O 1s después de la adsorción de 

arsénico. 

 

En los incisos c y d de la Figura 6–18, se muestran las señales del oxígeno O 1s antes y 

después de la adsorción de As(III), respectivamente. En el primero de estos espectros, el pico 

en 531.59 eV se relaciona con agua adsorbida en la superficie [229], mientras que la señal en 

533.1 eV se asocia a grupos silanoles [228]. Después de la adsorción, la señal del agua 

adsorbida pierde importancia y se intensifica en la región O 1s la señal asociada a la estructura 
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Fe-O en 532.7 eV y permanece la señal de Si-O en 528.1, en concordancia con lo reportado 

en la literatura [230]. Además, en la región del As 3d se registró el pico a 42.0 eV, que 

corresponde a la señal del As(III) de acuerdo con publicaciones en la literatura [231]. 

Estos resultados demuestran que la superficie de los materiales adsorbentes está conformada 

por grupos silanoles con la adición de hierro en fase hematita, formando enlaces Si-O-Fe para 

interactuar con el arsénico en fase acuosa. El hierro, a su vez, se halla enlazado al oxígeno 

de manera que estos faciliten la adsorción del arsénico hacia dicha estructura. 

 

6.6. Modelos de adsorción 

Los modelos de adsorción propuestos por Langmuir, Freundlich y Redlich-Peterson fueron 

evaluados con los resultados de adsorción de arsénico (III), sus ajustes se muestran en la 

Figura 6–19. Como se puede observar, y en concordancia con otros sistemas basados en 

hierro para remover As(III) [232]–[234], el modelo que mostró un mejor ajuste fue el de 

Freundlich, ligeramente por encima del modelo de Redlich-Peterson. La máxima capacidad 

de adsorción qm fue de 0.94 mg/L y el ajuste alcanzó un valor de 0.836, de acuerdo con el 

modelo de Langmuir, mientras que su constante KL obtuvo un valor de 0.041. El modelo de 

Freundlich se ajustó con una correlación de 0.996 y calculó un valor de la constante KF de 

6.855 y un valor de 0.96 para el cociente 1/n. El modelo de Redlich-Peterson se ajustó con 

un valor de 0.992, semejante al ajuste de Freundlich, lo cual confirma que la adsorción en 

este sistema no sigue una cobertura de monocapa. 
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Figura 6–19. Ajustes de las isotermas de adsorción según los modelos de Langmuir, Freundlich y 

Redlich-Peterson para la adsorción de arsénico sobre 3%Fe2O3/SBA-15c 

De acuerdo con la literatura, la adsorción del adsorbente en el modelo de Freundlich se ve 

favorecida por el aumento en la disponibilidad de los sitios activos [235]. Por lo tanto, la 

isoterma de adsorción generada con los datos obtenidos indica que la adsorción del As(III) 

en la superficie del adsorbente de óxido férrico soportado en la matriz mesoporosa del tipo 

SBA-15 no obedece un modelo de cobertura de monocapa sobre una superficie homogénea, 

sino que los iones de arsénico se adhieren a las nanopartículas de Fe2O3 que se encuentren 

distribuidas en la matriz. En este sentido, el grado de dispersión de las nanopartículas 

representa una característica fundamental para mejorar la capacidad de remoción del 

adsorbente en este sistema. 
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6.6.1. Mecanismo de adsorción 

La respuesta de los enlaces químicos analizados por espectroscopía infrarroja se muestran en 

el espectro de la Figura 6–20, donde se muestra la transmitancia de un adsorbente con carga 

de 3% de Fe2O3 soportado en la matriz mesoporosa SBA-15c antes y después de la adsorción 

de As(III). La banda amplia alrededor de los 3,435 cm-1 corresponde a una banda de tensión 

H-O-H que indica la presencia de enlaces hidrógeno y oxígeno de moléculas de agua en los 

materiales. La banda localizada en 969 cm-1 se relaciona con la vibración de tensión de Si-

OH [236].  

Respecto al óxido férrico, la banda en aproximadamente 467 cm-1 corresponde a la hematita 

por su enlace Fe-O [237], mientras que la banda a 1,088 cm-1 puede estar relacionada con 

hidróxidos de metal por la formación de complejos –FeOH en la superficie del adsorbente. 

Además, la banda en 1,631 cm-1 atribuible a los complejos Fe-OH se ve intensificada luego 

de la interacción con el arsénico, en concordancia con lo que se encuentra reportado en la 

literatura [238]. La acumulación de arsénico en el adsorbente se puede identificar gracias al 

pico pronunciado en los 800 cm-1, que corresponde a la vibración de tensión de As-O [239].  
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Figura 6–20.  Espectros FTIR del adsorbente 3%Fe2O3/SBA-15c: a) antes de la adsorción, y b) 

después de la adsorción de As2O3. 
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Considerando lo anterior y con la información complementaria de los análisis realizados, se 

ha propuesto que el mecanismo de adsorción entre el óxido férrico y el arsenito corresponde 

a la formación de un complejo de esfera externa debido a las interacciones electrostáticas 

entre los iones, como se aprecia en la Figura 6–21. Los enlaces Si-O-Fe identificados en los 

resultados de XPS evidencian la estabilidad de las nanopartículas de Fe2O3 adheridas a la 

superficie de la matriz SBA-15 y la solvatación del hierro en solución acuosa confiere al 

adsorbente su atracción electrostática. Además, la correlación del proceso de adsorción al 

modelo de Freundlich, reafirma la naturaleza física de la concentración multicapa de los iones 

de arsénico en solución hacia la hematita en la superficie del material preparado.  

 

Figura 6–21. Mecanismo de adsorción entre Fe2O3/SBA-15c y As(III) 

 

En el sistema propuesto, el pH influye en la carga que presenta el adsorbente en su superficie, 

de modo que la medición del pH en el punto de carga cero también proporciona información 

que explica las mejores condiciones para favorecer la remoción de arsénico. Como se explicó 

anteriormente, la especie de arsénico trivalente evaluada en el rango de pH 2-7 tiene una 

carga total de cero, por lo que el pH no influye de manera significativa, sin embargo, en el 

caso del arsénico pentavalente la acidez de la solución impacta en su forma iónica.  
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7. Conclusiones 

La modificación en la relación TEOS:surfactante con una proporción de 2.14 durante el 

proceso de síntesis de la SBA-15 produjo una reducción en la longitud de la partícula, sin 

alterar el arreglo y tamaño de poros, posiblemente debido a que el precursor no encontró 

suficiente área en la estructura base para continuar alongando la partícula. Se logró 

incrementar el área superficial específica hasta más de 1,200 m2/g y se consiguieron poros 

de 5.6 nm de diámetro. De esta manera, se obtuvieron propiedades texturales idóneas para 

incorporar en la superficie del soporte SBA-15c una mayor cantidad de nanopartículas de 

óxido férrico, lo cual incrementó la cantidad de sitios activos para la remoción de arsénico.  

Las micrografías STEM exhibieron la reducción en la longitud de las partículas del material 

de soporte del tipo SBA-15 conservando el tamaño y arreglo de poros, en concordancia con 

los resultados de SBET. La simetría hexagonal de las imágenes STEM fue corroborada por 

los resultados de la difracción de rayos-X a bajos ángulos. La especie de hierro deseada, α-

Fe2O3 se logró y fue confirmado por la identificación de los índices de Miller mediante 

difracción de rayos-X a ángulos convencionales y la espectroscopía micro-Raman. El punto 

isoeléctrico de los materiales se encontró alrededor de un pH 2, que corresponde con el valor 

reportado para la sílice y con ligeros incrementos por la adición de óxido férrico en 

concentraciones menores al 5% en peso. Por lo tanto, se demostró que el soporte de sílice 

mesoporosa permitió y facilitó la incorporación de hierro en su fase hematita, con especial 

afinidad al arsénico.   

De manera general, el mejor desempeño de los adsorbentes para la adsorción de arsénico se 

consiguió a un pH neutro. Los valores máximos de remoción se alcanzaron con los 

adsorbentes con las cargas de 3 y 4% de Fe2O3. No obstante, el presente trabajo buscó 

resolver y evaluar los mayores retos para la adsorción de arsénico mediante un sistema 

sencillo y económico, por lo que se estudiaron las capacidades de remoción en condiciones 

de pH ácidas. Además, se identificó que, a medida que disminuía la concentración inicial de 

arsénico, su remoción disminuía en eficiencia. No obstante, en concentraciones iniciales de 

5 ppm se logró reducir el As a niveles por debajo del límite permisible. Lo anterior demuestra 

Dire
cc

ión
 G

en
era

l d
e B

ibl
iot

ec
as

 U
AQ



 81 

que este trabajo de investigación resultó en una alternativa atractiva económicamente debido 

a su simplicidad y alta eficiencia.  

De acuerdo con los resultados, la adsorción del arsénico en la superficie del material de SBA-

15c con nanopartículas de óxido férrico sigue un comportamiento de multicapa formando 

complejos de superficie de esfera externa debido a fuerzas de van der Waals entre los iones 

de arsénico trivalente y las nanopartículas de hematita. 
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