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1. Justificacion y objetivos

l. JUSTIFICACION Y OBJETIVOS

1.1. JUSTIFICACION

Se entiende por contaminacion la introduccion en un medio de cualquier
sustancia o forma de energia con potencial para provocar dafos, irreversibles o no, en el
medio. Se dice, pues, que un medio esta contaminado cuando presenta unas

concentraciones o niveles de energia superiores a los que tendria en forma natural.

Por otro lado, los ecosistemas poseen la capacidad de asimilar unos
determinados niveles de sustancias y formas de energia, a través de sus ciclos naturales.
Cuando el ritmo al que se introducen modificaciones en el ecosistema supera el de

regeneracion por los ciclos naturales se produce la contaminacion.

Los avances cientificos y tecnoldgicos desde la revolucion industrial han
aumentado de forma considerable la capacidad del ser humano para explotar los
recursos naturales, lo cual ha generado una serie de perturbaciones en los ciclos
bioldgicos, geoldgicos y quimicos, superando la capacidad de asimilacion de los

ecosistemas.

En concreto, los metales pesados, aparte de elevada toxicidad, presentan un alto

poder de bioacumulacion, haciéndolos mas peligrosos, sobre todo para el ser humano.
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La inexistencia de vias naturales para la eliminacion de estos compuestos hace
que se acumulen, redistribuyéndose en el medio natural e introduciéndose en la cadena
trofica, donde pueden alcanzar niveles toxicos para los seres vivos, con graves
implicaciones en la salud de los seres humanos y los animales, en la agricultura y en los
procesos bioldgicos, causando serios problemas medioambientales, sociales vy

econdmicos.

A pesar de la evidencia de los efectos en el deterioro de la salud, la exposicion a
los metales pesados continda, pudiendo aumentar en ausencia de acciones y politicas

concretas.

Por lo tanto, controlar los vertidos de metales pesados y la eliminacion de éstos

se ha convertido en un reto para este siglo.

Los meétodos convencionales para el tratamiento de efluentes con metales
pesados, entre los que se incluyen precipitacion quimica, oxidacion, reduccion,
intercambio i6nico, filtracion, tratamiento electroquimico y tecnologias de membrana,
resultan costosos e ineficaces, especialmente cuando la concentracion de metales es
muy baja (Volesky, 1990; Zinkus et al., 1998). Sin embargo, el empleo de sistemas
bioldgicos para la eliminacién de metales pesados a partir de disoluciones diluidas
presenta un gran potencial, ya que pueden conseguir una mayor eficacia a un menor
coste (Dhir y Kumar, 2010). Ademas, los métodos quimicos suelen tener asociados
elevados costes debido a que los reactivos empleados no son recuperables para su
reutilizacion y a la gran cantidad de lodos que se generan y que es preciso gestionar

como residuos peligrosos (Atkinson et al., 1998; Lee et al., 1998).

La adsorcidn es una técnica versatil y ampliamente utilizada para la eliminacion
de iones metélicos. El adsorbente normalmente empleado para el tratamiento de aguas
residuales industriales y municipales ha sido el carb6n activado. A pesar de este hecho,

el carbon activado es un material costoso.

En las ultimas décadas se han buscado métodos alternativos para la eliminacién
de iones metélicos presentes en aguas residuales que sean econémicos y efectivos. En

este sentido la bioadsorcion ha demostrado ser una alternativa potencial a los
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tratamientos tradicionales. El término “bioadsorcion” se utiliza para referirse a la
captacion de metales que lleva a cabo una biomasa (viva 0 muerta), a traves de
mecanismos fisicoquimicos como la adsorcion o el intercambio i6nico. Cuando se
utiliza biomasa viva, los mecanismos metabdlicos de captacion también pueden
contribuir en el proceso. La bioadsorcion de metales pesados es una de las tecnologias
mas prometedoras para la eliminacion de metales toxicos presentes en efluentes liquidos
procedentes de actividades industriales y en corrientes de agua naturales (Pagnanelli et
al., 2000; Febrianto et al., 2009).

Desde hace afios se ha dedicado un gran esfuerzo en la investigacion tendente a
encontrar materiales naturales renovables de bajo coste que posean caracteristicas
adecuadas como bioadsorbentes, tratando siempre de encontrar las mejores condiciones
de trabajo que redunden en mayores porcentajes de eliminacion bajo el concepto
beneficio-coste. Algunos materiales que han mostrado su capacidad para adsorber
metales son: algas marinas, presentes en grandes cantidades en océanos y mares (Sheng
et al., 2004; Demirbas, 2005), subproductos industriales de desecho, tales como
residuos de caucho, subproductos de fermentaciones industriales tales como hongos y
levaduras (Ehrlich y Brierley, 1990; Volesky, 1990); subproductos agricolas y
forestales, tratados y sin tratar, tales como céscaras de coco, cascaras de avellana
(Cimino et al., 2000), cascaras de arroz (Ajmal et al., 2003); residuos de palmera
datilera (Nassar et al., 1995); helechos (Ho et al., 2002); diferentes clases de turba (Ho y
McKay, 1999 ° Y ¢ Ho et al., 2002); y carbones activados obtenidos a partir de
subproductos agricolas entre otros (Ferro-Garcia et al., 1988; Toles et al., 1999; Cheung
etal., 2001 % Ng et al., 2002 ®; Ko et al., 2004).

Otro producto natural que ha mostrado su capacidad para eliminar metales
toxicos de efluentes liquidos son las hojas, corteza y serrin de pino silvestre y otras
coniferas (Margarida Alves et al., 1993; Al-Asheh et al., 1997; Aoyama et al., 2000;
Taty-Costodes et al., 2003), presentes en grandes cantidades en montes y bosques.

También se han empleado residuos de corcho (Chubar et al., 2003).

En el estudio de la adsorcidn se han realizado tanto procesos en continuo como
en discontinuo, aplicados a sistemas monoelemento, binarios y multicomponente (Al-
Asheh et al., 2000; Pagnanelli et al., 2001; Volesky et al., 2003; Ma y Tobin, 2004).



I. Justificacion y objetivos

Un material organico residual abundante en la Region de Murcia, que por sus
caracteristicas podria tener aplicacion como adsorbente de metales pesados, son las
aciculas muertas de Pinus halepensis o pino carrasco. Este arbol arroja grandes
cantidades de aciculas al suelo, las cuales se secan y constituyen una importante fuente
de peligro de incendio en los montes y bosques en que habita. Por ello, es un material de

desecho que es necesario eliminar.

Puesto que existen referencias sobre la capacidad de adsorcion de diferentes
derivados de coniferas, se ha considerado de interés estudiar la adsorcion de los iones
Cr¥*, Cd*" y Zn?* presentes en disolucién acuosa sobre aciculas de Pinus halepensis, ya
que como se ha indicado, se trata de un material renovable, de bajo coste y abundante

en la Region de Murcia.

Dentro de este contexto, resulta claro que la eliminacion de metales es
importante desde el punto de vista de proteccion ambiental, por lo que investigaciones
como ésta pretenden contribuir al logro de una alternativa econdémica y eficaz, dando
uso a algunos productos sélidos naturales de desecho, tipicos de la Region de Murcia,

de fécil disponibilidad y de bajo coste.

1.2. OBJETIVOS

En la presente Tesis Doctoral el objetivo fundamental ha sido caracterizar el
proceso de bioadsorcion de Cr*, Cd** y Zn** utilizando como bioadsorbente aciculas de
pino carrasco (Pinus halepensis) y sentar las bases para su posterior aplicacion a la
depuracién de efluentes industriales que contengan estos metales. Conviene resaltar que
el material escogido como bioadsorbente (aciculas muertas de pino carrasco) no sélo es
un material residual y, por tanto, de coste nulo, sino que su presencia masiva en el suelo
de los montes es una fuente de peligro de incendios forestales. Por todo ello, su
aplicacion como bioadsorbente resulta de especial interés no sélo economico sino

también medioambiental.
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En este sentido, los objetivos concretos marcados han sido los siguientes:

10.

11.

12.

Recoger el material solido y someterlo a diversos tratamientos que podrian

mejorar su capacidad adsorbente.

Caracterizar los sélidos adsorbentes procedentes de los diferentes

tratamientos realizados.

Estudiar la influencia del tamafio de particula y el pH de la disolucion, sobre

la capacidad de adsorcion de Cd**, Zn** y Cr**.

Estimar la influencia que puede tener la presencia de otros iones habituales en
las disoluciones acuosas (Na*, K*, Ca** y Mg*") sobre la capacidad de

adsorcion de los metales mencionados.
Determinar la cinética de adsorcion y proponer un modelo cinético.

Determinar experimentalmente los datos de equilibrio para la adsorcion de

Cd?*, Zn** y Cr*" en disoluciones monoelemento.

Ajustar los datos de los sistemas monoelemento a diferentes modelos de
isotermas de adsorcién empleados habitualmente, optimizando los valores de

los parametros caracteristicos correspondientes.

Determinar experimentalmente los datos de equilibrio para la adsorcién de los

sistemas binarios Cd**-Cr®*, zn**-Cr** y Cd**-zn?".

Predecir los datos de equilibrio de los sistemas binarios indicados, a partir de
diferentes modelos seleccionados, usando como parametros caracteristicos de
estos modelos los correspondientes a los sistemas monoelemento

determinados con anterioridad.

Ajustar los datos de los sistemas binarios a los modelos seleccionados,

optimizando los valores de los pardmetros caracteristicos correspondientes.

Determinar experimentalmente los datos de equilibrio para la adsorcién de la

mezcla ternaria Cd®*-zn?*-Cr®*.

Ajustar los datos del sistema ternario a algin modelo, optimizando los valores

de los parametros caracteristicos correspondientes.
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13.

14.

15.

16.

17.

Estudiar experimentalmente el comportamiento dindmico de un sistema de
adsorcion en continuo en columna de lecho fijo de aciculas de Pinus
halepensis para la adsorcién de Cd**, zn** y Cr** en disoluciones

monoelemento.

Determinar  experimentalmente los datos que caracterizan dicho

comportamiento dinamico.

Ajustar las curvas de ruptura experimentales a diferentes modelos empleados
habitualmente, optimizando los valores de los parametros caracteristicos

correspondientes.

Realizar ensayos de adsorcion con efluentes reales procedentes de la industria

regional.

Presentar diferentes opciones en cuanto a la disposicion final de los solidos

agotados.
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II. ANTECEDENTES

I1.1. METALES PESADOS: CARACTERISTICAS Y COMPORTAMIENTO

En la quimica del agua se conoce como metales pesados a aquellos con nimero
atébmico mayor a 20, excepto los alcalinos, alcalinotérreos, lantanidos y actinidos. Junto
a éstos hay otros elementos quimicos que, aunque son metales ligeros o bien no metales,
se suelen englobar con ellos por presentar origenes y comportamientos asociados; éste

es el caso del As, B, Bay Se.

Teniendo en cuenta la funcion que desempefian en los organismos vivos, los
metales pesados se pueden clasificar en dos grupos. Por un lado se encuentran los
metales que son micronutrientes esenciales, también Ilamados oligoelementos (Zn, Cu,
Cr, Co, Fe, Mn), que se encuentran en muy pequefia cantidad en la materia viva,
desempefiando una funciéon bioquimica especifica, pero que resultan toxicos en
concentraciones elevadas. Una disponibilidad baja o muy baja de los oligoelementos
produce una disminucién en la funcion que desempefian por déficit, lo que puede llegar
a provocar la muerte; si se superan los valores Optimos se pierde rapidamente la
funcionalidad por el efecto toxico del exceso, lo que provoca igualmente la muerte del
organismo si la ingesta supera la dosis letal. Por otro lado se encuentran aquellos que no
tienen funciones metabdlicas conocidas y son toxicos incluso en dosis minimas (Pb, Hg,
Cd, Au, As).
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Los metales pesados se caracterizan por no ser biodegradables, ser altamente
toxicos y bioacumulativos y por tener efectos carcinogénicos. Esto ha provocado que su
eliminacién sea una acuciante cuestion ambiental a resolver, lo que queda de manifiesto

en la legislacion ambiental vigente, la cual dia a dia tiende a ser mucho mas restrictiva.

La toxicidad de estos elementos es funcién directa de una serie de factores. Entre

éstos, distinguimos los siguientes:

- Forma quimica del metal: esta demostrado que la disponibilidad y/o toxicidad de los
metales para los organismos depende de la forma quimica en que esta presente. Para
metales divalentes como cobre, cadmio y cinc, la toxicidad de los iones metélicos libres
es generalmente superior a la de sus complejos. En el caso de elementos como mercurio
y estafio, que forman preferentemente complejos organicos, estos ultimos generalmente
muestran efectos tdxicos superiores a los de los compuestos inorgéanicos. La toxicidad
de otros elementos también depende, entre otras causas, de su estado de oxidacion; asi

por ejemplo, el Cr®* es generalmente més toxico que el Cr®".

- Factores externos: existen una serie de factores externos que pueden influir en la
toxicidad y que estan relacionados con la biodisponibilidad de una sustancia: pH,

temperatura, oxigeno disuelto, solubilidad, etc.

- Dosis y tiempo de exposicion: en funcion de estos factores se puede distinguir entre
efectos toxicos agudos o efectos tdxicos crénicos. Los efectos toxicos agudos son los
que ocurren como resultado de la exposicion a una cantidad relativamente elevada de
toxico en una dosis Unica. Estos efectos son frecuentemente bastante dramaticos,
produciendose inmediatamente tras el contacto del toxico con el organismo y pudiendo
causar su muerte. Los efectos toxicos crénicos resultan de la exposicion frecuente o
infrecuente a niveles bajos del toxico durante un largo periodo de tiempo, a menudo
afios. Los efectos cronicos son mucho menos obvios que los agudos, aunque a largo

plazo pueden ser letales o subletales.

- Especie bioldgica expuesta: distintas especies difieren en su susceptibilidad a distintas

sustancias. Estas diferencias pueden deberse a multiples factores entre los que se
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encuentran las velocidades y modelos de metabolismo, diferencias genéticas,
diferencias en la dieta, edad, etc.

I1.2. FUENTES ANTROPICAS DE METALES EN EL MEDIO AMBIENTE

Parte de los metales pesados presentes en el ambiente lo estan por causas
naturales como la erosion, la actividad volcanica y los incendios forestales. Sin
embargo, son las actividades humanas las principales causantes de la contaminacién
medioambiental producida por estos metales pesados, destacando las actividades
agricolas e industriales, tales como operaciones mineras y de fundicién, tratamientos
electroliticos, vertidos de aguas residuales, fabricacion de plasticos, pigmentos, baterias,

uso de fertilizantes y pesticidas, etc.

En la Tabla 1.1 se muestran las principales fuentes antropicas de metales

pesados en el medio ambiente (Diaz Rengifo, 2001).

Tabla I1.1. Fuentes antropicas de metales toxicos.

Fuente Contribucion, %
Cenizas de combustion 74
Desechos urbanos 9
Turba 6
Residuos metallrgicos 6

Residuos de materia

organica 3
Fertilizantes 2

11.3. METALES PESADOS DE INTERES EN ESTE ESTUDIO

A continuacion se describen algunos de los aspectos mas relevantes acerca del
origen, la toxicocinética y los efectos de los tres metales que se estudian en este trabajo,
Cd**, zn**y Cr**.
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La principal fuente de exposicion humana a metales pesados es la ingesta de
alimentos contaminados con ellos, asi como la via respiratoria. La causa mas habitual de
la presencia de metales pesados en los alimentos vegetales es el riego con aguas
contaminadas o el empleo de fertilizantes que contienen en su composicion alguno de
estos elementos. En cuanto a la presencia de metales pesados en alimentos de origen
animal, ésta se debe a su incorporacion a la cadena trofica a través de los vegetales que
constituyen su alimento. Asi, es habitual que los metales pesados se acumulen en tejidos
grasos y 6rganos como higado y rifiones. También es significativa la presencia de

metales en crustaceos y moluscos, que ingieren plancton que puede contenerlos.

En este sentido es importante remarcar la importancia que tiene el fendmeno de
la biomagnificacion, cuya causa es la no biodegradabilidad de estos elementos y su
acumulacion en determinados tejidos de los organismos con los que entran en contacto,
y cuya consecuencia es el aumento de concentracién que experimentan al pasar de un
eslabon de la cadena tréfica al siguiente. EI hecho de que el ser humano se situa en los
ultimos eslabones de esta cadena alimentaria, dota de especial importancia la calidad de

los alimentos de que se nutre.

Por otro lado, de las posibles vias de incorporacién de téxicos a los ciclos
bioquimicos humanos (contacto, ingestion, respiracion, parenteral), las mas habituales

para los metales pesados son la ingestion acompafiando a los alimentos y la respiracion.

Aunque cada metal produce unos efectos perniciosos determinados sobre la
salud humana, en general, los 6rganos mas afectados son rifiones, higado, estomago,
intestino, pulmones, piel y sistemas nervioso y circulatorio. En la Tabla I1.2 se resumen
las principales formas de exposicion a cadmio, cinc y cromo asi como sus efectos

téxicos sobre la salud humana.

10
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Tabla 11.2. Fuentes de exposicion y efectos sobre la salud del cadmio, cromo y cinc.
(Fuente: Manual de Toxicologia, Casarett & Doull, 2001).

Fuentes de exposicion

Toxicidad

Galvanizado, electroplateado,

- Pulmonar: bronquitis, dafo alveolar, enfisema.
- Renal: dafo a tubulos proximales, inflamacion
y fibrosis instersticiales. Acumulacién en

O  pinturas, baterias, plasticos, - J
S - : riflones. Calculos renales.
ertilizantes, alimentos ) . _ )
5 fertilizantes, al t
< ) - Sistema esquelético: deformidades 0Oseas
S contaminados, humo del .
(enfermedad de Itai-Itai).
tabaco. . . .
- Hipertensién arterial.
- Carcinogénesis: pulmon y prostata.
: : - Ulceracion erforacion cronicas en tabique
Metalurgia, galvanizado, yP . , a
: nasal y otras superficies cutaneas.
pinturas, conservantes de la i
@) . - Asma y shock cardiovascular.
S  madera, alimentos , .
®) . - El Cr (I11) es mucho menos toxico que el Cr
¢ contaminados, productos _ L
O . (VI). En sistemas biologicos, se puede dar la
tratados en molinos de acero . L
cromado reduccion, pero no la oxidacion.
- Céncer en vias respiratorias (grupo 1, IARC).
- . . - Neumonitis y edema pulmonar, por inhalacion.
Plaguicidas, dieta, utensilios , . . :
. . - Nauseas, vomitos, fiebre, ulceraciones y
de cocina, terapéutica, . : L
©) . _ diarreas, por ingestion.
Z  mineria, metalurgia, o ) _ .
3 - Debilidad, hiporreflexia, depresion del SNC,

galvanizado, pinturas, gomas,
baterias, pantallas de TV.

paralisis de los miembros.
- Teratogeno.

I1.4. MARCO JURIDICO RELATIVO A LOS METALES PESADOS EN
AGUAS RESIDUALES

Como se ha comentado anteriormente, existe gran cantidad de actividades

industriales que generan aguas residuales contaminadas por metales pesados.

La evacuacion de estas aguas residuales se puede realizar mediante tres vias:

vertido a cauce publico, vertido a la red de saneamiento y vertido al mar. Sin embargo,

el vertido de efluentes contaminados por cualquiera de estas vias puede ocasionar serios

inconvenientes en el medio receptor.

11
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Ante el preocupante incremento de la contaminacion hidrica por metales pesados
se han adoptado una serie de medidas legislativas encaminadas a reducir tal

contaminacion.

11.4.1. Normativa en el &mbito comunitario.

En el ambito comunitario, la primera de estas medidas fue la Directiva
76/464/CEE del Consejo de Europa, de 4 de mayo de 1976, relativa a la contaminacion
del agua por sustancias toxicas y peligrosas. En la citada Directiva se enumeran las
sustancias que por su bioacumulacion, persistencia y toxicidad se consideran altamente
peligrosas. Esta Directiva define dos listas, Lista | de sustancias sobre las que se deben
tomar medidas para eliminar su presencia en las aguas, y Lista Il de sustancias cuya
contaminacion en las aguas se debe reducir. Dentro de esta Lista 11 se incluyen todas las
sustancias que, perteneciendo a las categorias de sustancias contempladas en la Lista I,
no tengan determinados los limites de emision y objetivos de calidad. De los metales
objeto de este estudio, el cadmio forma parte de la Lista | y el cromo y el cinc de la
Lista 1.

En el desarrollo de la Directiva 76/464/CEE, se han publicado una serie de
Directivas que especifican los objetivos de calidad y las normas de emision para
sustancias incluidas en la Lista I. En este sentido, tres de las Directivas publicadas tratan

sobre metales pesados:

- Directiva 82/176/CEE fija estos valores para los vertidos de mercurio del
sector de la electrdlisis de los cloruros alcalinos.

- Directiva 84/156/CEE para los vertidos de mercurio de los sectores distintos
de la electrolisis de los cloruros alcalinos.

- Directiva 83/513/CEE para los vertidos de cadmio.

La Directiva 76/464/CEE fue completada en diciembre de 1979 con la Directiva
relativa a la proteccién de las aguas subterraneas frente a la contaminacion causada por
dichas sustancias tdxicas y peligrosas (Directiva 80/68/CEE). En esta Directiva también

se incluyen dos listas, cuya clasificacion no es identica a la de la Directiva 76/464/CEE,
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donde se fijan los criterios para impedir la introduccion de vertidos con sustancias de la
Lista I en los acuiferos y limitar la introduccién de sustancias de la Lista I.

La Directiva 2000/60/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, de 23 de
octubre de 2000, por la que se establece un marco comunitario de actuacion en el
ambito de la politica de aguas, sustituye, armoniza y desarrolla los controles
comunitarios contemplados en la Directiva 76/464/CEE. El objetivo ultimo de esta
Directiva es lograr la eliminacién de todas las sustancias peligrosas prioritarias y
contribuir a conseguir concentraciones en el medio marino cercanas a los valores
basicos para las sustancias de origen natural. Como consecuencia de lo establecido por
la Directiva 2000/60/CE deben adoptarse medidas especificas a nivel comunitario
contra la contaminacion de las aguas causada por determinados contaminantes o grupos
de contaminantes que representen un riesgo significativo para el medio acuatico. Para la
adopcion de estas medidas se establecié como anexo X de la Directiva 2000/60/CE una

lista de sustancias peligrosas prioritarias.

La publicacién de la lista de sustancias prioritarias en el ambito de la politica de
aguas se aprob6 mediante la Decision N° 2455/2001/CE del Parlamento Europeo y del
Consejo de 20 de noviembre de 2001, modificando asi la publicada en la Directiva
2000/60/CE.

Finalmente, la publicacion de la Directiva 2006/11/CE del Parlamento Europeo
y del Consejo de 15 de febrero de 2006, relativa a la contaminacidén causada por
determinadas sustancias peligrosas vertidas en el medio acuéatico de la Comunidad, ha
derogado la Directiva 76/464/CEE. La nueva Directiva establece objetivos de calidad y
limites de emision para las sustancias de la Lista | basandose en las mejores técnicas
disponibles. Fija que para las sustancias de la Lista Il, los Estados miembros seran los
encargados de adoptar y aplicar los programas destinados a preservar y mejorar la
calidad del agua. Cualquier vertido de una sustancia de las Listas | o Il requiere una
autorizacion previa expedida por la autoridad competente del Estado miembro afectado.
Ademas, de acuerdo a la Directiva, los Estados miembros realizaran un inventario de los

vertidos realizados en las aguas de su competencia y podran adoptar medidas que
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completen las previstas por la misma. También se prevé el procedimiento que permite

revisar y completar las listas o transferir algunas sustancias de la Lista Il a la Lista I.

Otras directivas en el ambito Comunitario son:

- Directiva sobre el tratamiento de aguas residuales urbanas
(Directiva 91/271/CEE).

- Directiva relativa a la calidad requerida para las aguas superficiales
destinadas a la produccion de agua potable en los Estados miembros
(Directiva 75/440/CEE).

- Directiva relativa a la calidad de aguas destinadas a consumo humano
(Directiva 98/83/CE)

11.4.2. Normativa en el Estado Espafiol.

En el &mbito estatal la legislacion vigente en materia de aguas esté representada
fundamentalmente por la Ley 29/1985, de 2 de agosto, de Aguas y el Real Decreto
849/1986, de 11 de abril o Reglamento del Dominio Publico Hidraulico junto con

normativas derivadas.

Dada la multitud de textos legales que regulaban esta materia, se elaboré un
texto refundido que simplificase y unificase todos ellos, el Real Decreto Legislativo
1/2001 de 20 de julio.

Una vez aprobado el texto refundido de la ley de Aguas se procedié al desarrollo
reglamentario del procedimiento para tramitar la autorizacion de vertido y del
procedimiento para calcular el canon de control de vertidos. En este sentido el Real
Decreto 606/2003, de 23 de mayo por el que se modifica el Real Decreto 849/1986,
contiene las nuevas normas de procedimiento por las que han de regirse estas materias.
En la Orden MAM/1873/2004 se dictan, ademas, determinadas disposiciones
relacionadas con la autorizacion de vertido y con el modo de calcular el nuevo canon de

control de vertidos, con el objetivo Gltimo de complementar y aclarar el procedimiento
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establecido en el Real Decreto 606/2003. En dicha Orden se aprueban los modelos

oficiales de solicitud y declaracion de vertido.

La Orden de 12 de noviembre de 1987, sobre normas de emision, objetivos de
calidad y métodos de medicion de referencia relativos a determinadas sustancias
nocivas o peligrosas contenidas en los vertidos de aguas residuales, establece limites
para los vertidos que se produzcan a las aguas continentales, ya sean superficiales o
subterraneas. Esta orden fue desarrollada por las Ordenes de 13 de marzo de 1989 y de
28 de junio de 1991 y modificada por la Orden de 25 de mayo de 1992.

En el Real Decreto 995/2000, de 2 de junio, se fijan objetivos generales de
calidad para las sustancias incluidas en la Lista Il de la Directiva 76/464/CEE, de 4 de
mayo. Estos objetivos generales serdn tomados en consideracion en la revision,
renovacion u otorgamiento de autorizaciones, en las que se incorporardn plazos y
medidas para reducir la contaminacion causada por dichas sustancias. Los citados
objetivos generales de calidad no son de aplicacién a aquellas sustancias para las que
los planes hidroldgicos de cuenca hayan fijado objetivos de calidad por usos mas
exigentes que los que en este Real Decreto se establecen. Teniendo presente que este
Real Decreto Unicamente incluye en su ambito determinadas sustancias del anexo Il de
la Directiva 76/464/CEE, se faculta al Ministro de Medio Ambiente para ampliar la
relacion de sustancias preferentes, asi como para modificar los objetivos de calidad, los
métodos de control y los métodos de referencia que figuran en sus anexos en funcion de

los resultados que vayan obteniéndose y de los nuevos analisis que se realicen.

Por otra parte, el Real Decreto 1315/1992, de 30 de octubre, por el que se
modifica parcialmente el Reglamento del Dominio Pablico Hidrdulico aprobado por
Real Decreto 849/1986 de 11 abril, incorpora a la legislacion interna la Directiva del
Consejo 80/68/CEE de 17 diciembre 1979, relativa a la proteccion de las aguas

subterraneas contra la contaminacion causada por determinadas sustancias peligrosas.

En el ambito de los vertidos desde tierra a mar, el marco normativo viene
definido por la Ley 22/1988, de 28 de junio, de Costas. La normativa aplicable esta
desarrollada en el Decreto 1471/1989, de 1 de diciembre, por el que se aprueba el
Reglamento General para el desarrollo y ejecucion de la citada Ley, para tramitar la
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correspondiente Autorizacion de Vertido al Mar desde Tierra, y su ampliacién a través
de la Orden de 13 de julio de 1993 de Instruccion para las condiciones de vertido al mar

desde tierra.

Ademas cabe destacar, el Real Decreto 258/1989, de 10 de marzo, en el que se
establece la normativa general sobre vertidos de sustancias peligrosas desde tierra al
mar. En este Real Decreto se dispone que habran de dictarse normas de emision,
objetivos de calidad, métodos de medida de referencia y procedimientos de control, en
relacion con el vertido al mar desde tierra de aquellas sustancias que por sus especiales
caracteristicas se incluyen en las Listas | y Il del anexo Il del citado Real Decreto. El
citado Real Decreto fue desarrollado por la Orden de 31 de octubre de 1989 en la cual
se establecen normas de emision, objetivos de calidad, métodos de referencia y
procedimientos de control de determinadas sustancias peligrosas contenidas en los
vertidos desde tierra al mar, modificada por la Orden de 9 de mayo de 1991 y
desarrollada por la Orden de 28 de octubre de 1992.

Otras normativas en el ambito estatal son:

- Ley 10/1993, de 26 de octubre, sobre vertidos liquidos industriales al Sistema
Integral de Saneamiento.

- Real Decreto-Ley 11/1995, de 28 de diciembre, por el que se establecen las
normas aplicables al tratamiento de las aguas residuales urbanas.

- Real Decreto 2116/1998, de 2 de octubre, por el que se modifica el Real Decreto
509/1996, de 15 de marzo, de desarrollo del Real Decreto-ley 11/1995, de 28 de
diciembre, por el que se establecen las normas aplicables al tratamiento de las aguas
residuales urbanas.

- Real Decreto 140/2003, de 7 de febrero, por el que se establecen los criterios

sanitarios de calidad del agua de consumo humano.

11.4.3. Normativa en la Comunidad Auténoma de la Regién de Murcia

En la Region de Murcia, la Ley 4/2009, de 14 de Mayo, de Proteccion
Ambiental Integrada, deroga la Ley 1/95 de Proteccion del Medio Ambiente y es una
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importante referencia de la politica de defensa del medio ambiente, y en particular, de la
calidad de las aguas. Esta Ley regula, entre otros aspectos, las condiciones de
los vertidos de aguas residuales al alcantarillado y define los correspondientes

instrumentos de disciplina ambiental.

El Decreto 16/1999, de 22 de abril, sobre vertidos de Aguas Residuales
Industriales al alcantarillado, complementado por las correspondientes ordenanzas
municipales, que desarrollan esta materia, es uno de los instrumentos béasicos para

garantizar el tratamiento de las aguas residuales en las instalaciones publicas.

El Real Decreto 1664/1998, de 24 de julio, aprobo6 el Plan Hidroldgico de la

Cuenca del Segura.

Por otra parte, la Ley 3/2000, de 12 de julio, de Saneamiento y Depuracion de
Aguas Residuales de la Region de Murcia e Implantacion del Canon de Saneamiento
instaura el marco juridico que permita el efectivo saneamiento y depuracion de las
aguas residuales urbanas generadas en la Comunidad Autonoma de la Regiéon de
Murcia.

11.4.4. Niveles de Cd, Zny Cr permitidos

A continuacion se indican las concentraciones maximas permitidas de Cd, Zn y
Cr total en vertidos industriales, segun la normativa vigente en la Comunidad Auténoma
de la Region de Murcia. En la Tabla 11.3 se recogen las concentraciones maximas
admisibles en los vertidos realizados al mar (Decreto 258/1989), al alcantarillado
(Decreto 16/1999) y a cauce publico (Real Decreto 1664/1998).

En vertidos a cauce publico, segin el Plan Hidroldgico de la Cuenca del Segura,
los niveles de calidad exigibles a los vertidos son los mismos que los de los cauces que

los han de recibir, y éstos a su vez se clasifican en tres grupos:

- Grupo de calidad primero: Todos los cauces de las subcuencas de los rios

Segura y Mundo, hasta su punto de confluencia.

17



1. Antecedentes

- Grupo de calidad segundo: Rio Segura, en el tramo comprendido entre su
confluencia con el rio Mundo y su confluencia con el rio Guadalentin, y todos
los cauces afluentes a este tramo, asi como la cabecera del rio Guadalentin,

hasta Lorca.

- Grupo de calidad tercero: Todos los demas cauces, no comprendidos en alguno

de los dos grupos anteriores.

Las concentraciones maximas admisibles en los vertidos realizados se fijan en

funcion del grupo de calidad al que pertenece el cauce que los ha de recibir (Tabla 11.3).

Tabla 11.3. Concentraciones méaximas admisibles en vertidos de los metales objeto de

estudio.
) Vertidos al ) )
Vertidos a mar _ Vertidos a cauce publico
alcantarillado
Metal
Decreto Real Decreto 1664/1998
Decreto 16/1999
258/1989 Grupol  Grupo Il Grupo Il
Cd 0,2 mg/l 0,5 mg/l - - -
Zn 3,5 mg/l 5 mg/l 5 mg/l 15 mg/I 15 mg/I
Cr 1,5 mg/l 5 mg/l 2 mg/l 3 mg/l 4 mg/l

11.5. TRATAMIENTOS PARA LA ELIMINACION DE METALES PESADOS
EN EFLUENTES INDUSTRIALES

Dados los efectos que tienen los metales pesados sobre todo tipo de organismos
y su poder de persistencia, acumulacion y movilidad a lo largo de la cadena alimentaria,
es preciso llevar a cabo su eliminacion de los efluentes previo a la descarga de éstos.
Gracias a presiones economicas y sociales, las industrias centran sus esfuerzos en
minimizar la carga contaminante de sus vertidos y en proceder a su reciclado o
reutilizacion en la medida de lo posible.

El tratamiento de los efluentes de una industria es un proceso complejo que a

veces llega a serlo mas incluso que cualquiera de los procesos productivos que en ella
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tienen lugar. Ello se debe a que las aguas residuales suelen tener una composiciéon muy
variable en cuanto a compuestos organicos o inorganicos, acidez o basicidad, presencia
de volatiles, etc. Los aspectos que se suelen tener en cuenta a la hora de elegir el
tratamiento o tratamientos a dar a un efluente son los siguientes: efectividad en la
eliminacion, bajo coste economico, flexibilidad en cuanto a cargas a tratar, tanto
volumétricas como de composicion y minimas necesidades de supervision y

mantenimiento.

La depuracion de aguas residuales se realiza combinando diversos procesos de
tipo fisico, quimico o bioldgico. A continuacion se realiza una breve descripcion de

algunos de los métodos de eliminacion de metales pesados en las aguas residuales.

11.5.1. Precipitacion quimica

Por precipitacion quimica se entiende la formacién, por la accién de los
reactivos apropiados, de compuestos insolubles de los elementos indeseables contenidos

en el agua.

Los tratamientos que se emplean mas comunmente en el tratamiento de agua
tienen por finalidad la precipitacién de los iones Ca?* y Mg, y la precipitacion de
hidroxidos metalicos.

En cuanto a la precipitacion de hidroxidos metélicos, se utiliza esencialmente
para la eliminacion de metales pesados (cadmio, cobre, niquel, cinc, hierro, etc.) que se
encuentran principalmente en los vertidos de talleres de tratamiento de superficies.
Estos metales tienen la propiedad comun, siempre que no se encuentren formando
complejos, de precipitar en forma de hidroxidos o incluso de hidrocarbonatos, en una
zona de pH caracteristica de cada uno de ellos. De forma general, si el pH del medio se
fija entre 8,5y 9,5, la concentracion de estos metales en la disolucion permanece dentro
de limites tolerables. Como reactivos de precipitacion se emplean habitualmente
Ca(OH),, Na,COs3, sales de bario, etc.
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Este método presenta una serie de desventajas. La primera de ellas es que se
produce un incremento neto en el contenido de solidos disueltos en el agua. Otra
desventaja es el gran volumen de fango que se genera y que, debido a su contenido en
compuestos toxicos, dificulta su posterior tratamiento y evacuacion. Todo esto acarrea

que el tratamiento del agua se convierta en un proceso caro.

11.5.2. Extraccién con disolventes

La extraccién con disolventes consiste en el paso de los compuestos
contaminantes contenidos en el residuo liquido a una fase liquida inmiscible en la que
son mas solubles o donde reaccionan selectivamente con un agente extractante. Los
procesos de extraccion estan gobernados, por lo tanto, por el equilibrio de reparto del
compuesto a separar entre la fase en la que se encuentra inicialmente y el compuesto

utilizado.

La efectividad de este método depende en gran medida del reactivo extractante
empleado. Cada tipo de disolvente es apto para un elemento metélico determinado y
para un medio especifico. Por lo tanto, la seleccion del disolvente se realizara en base al
tipo de elemento metalico que hay que eliminar o recuperar y del medio en que se
encuentra dicho metal, el cual depende del tipo de proceso e industria del que se derive
el efluente liquido a tratar. Otros factores a considerar en la seleccion del disolvente son
su baja solubilidad en la fase acuosa, estabilidad, cinética rapida (normalmente inferior

a 5 minutos), viscosidad, equivalente quimico y precio, lo mas bajo posible.

El proceso de extraccion propiamente dicho se suele completar con un
tratamiento de recuperacion del disolvente organico (normalmente de elevado coste), el
cual comprende un lavado del extracto organico (disolvente + metal + impurezas) y una
posterior reextraccion del elemento metélico. De esta manera, se puede reutilizar el

compuesto organico en tratamientos posteriores.

Esta técnica de extraccion con disolventes es relativamente moderna, y comenzo

a utilizarse para la extraccion, concentracion y purificacion del uranio. En la actualidad
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se esta extendiendo su uso al campo de la metalurgia no férrea, para la eliminacion de

metales pesados tales como cinc, cobre, cadmio de efluentes liquidos, etc.

La tecnologia de extraccion organica requiere el empleo de grandes cantidades
de agentes organicos extractores, lo que incrementa de manera considerable los costes.
Ademaés, esta técnica no resulta econdmicamente rentable cuando la concentracién de

metales en el efluente es inferior a 5 mg/I.

11.5.3. Osmosis inversa

La 6smosis inversa es un proceso que consiste en el paso de agua desde una
disolucion salina, a través de una membrana semipermeable, mediante la aplicacion de
una presion superior a la presion osmatica de la disolucion. Se producen dos corrientes,

una de agua pura y otra de rechazo de mayor concentracion en sales que la original.

Para la ésmosis inversa se utilizan membranas semipermeables, que dejan pasar
el agua en tanto que retienen del 90 al 99% de todos los minerales disueltos, del 95 al
99% de la mayoria de los elementos organicos, y el 100% de las materias coloidales

mas finas (bacterias, virus, silice coloidal, ...).

Asi pues, en ésmosis inversa, las membranas retienen las particulas insolubles y
también moléculas o iones disueltos. La acumulacion de estos ultimos en la proximidad
de la membrana da lugar a fenémenos de polarizacion, y su concentracion produce un
aumento de la presion osmotica de la disolucién a tratar, seguido a veces por fenémenos

de precipitacion.

Para que el funcionamiento de las unidades de ésmosis inversa sea adecuado, es
necesario que el agua que alimenta a las mismas sea de gran calidad. El influente no
debe contener materia coloidal, microorganismos, hierro o manganeso. Por ello, es
necesario realizar un pretratamiento y un ajuste previo del pH (a un valor comprendido

entre 4 y 7,5) del influente, asi como una limpieza quimica periddica de la membrana.
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Esta técnica presenta ademas algunos otros inconvenientes, tales como la escasa

experiencia en su aplicacion para eliminar metales pesados y su elevado coste.

Entre las aplicaciones mas habituales de la 6smosis inversa se encuentra:
abastecimiento de agua potable o de aguas industriales, produccion de agua de elevada
calidad y tratamiento de aguas residuales industriales.

11.5.4. Electrodiéalisis

Cuando un liguido rico en iones se somete a un campo eléctrico por medio de
dos electrodos, entre los que se aplica una diferencia de potencial, los cationes se
desplazan hacia el electrodo negativo y los aniones se dirigen hacia el electrodo
positivo. Si entre los electrodos se colocan membranas de dialisis selectivas (unas
negativas, permeables a cationes; otras positivas, permeables a aniones), se limita la
migracion de los iones, obteniendo en unos compartimentos disoluciones diluidas y en

otros disoluciones concentradas.

El rendimiento en la eliminacién de sélidos disueltos por este método depende
de diversos factores, tales como: temperatura del agua residual, corriente eléctrica que
se hace circular, tipo y cantidad de iones presentes, selectividad de la membrana,
potencial que presente el agua para producir obturaciones e incrustaciones, caudal de

agua residual y namero y configuracién de las etapas empleadas.

Los principales inconvenientes de este método podrian resumirse en la
imposibilidad de conseguir aguas altamente desmineralizadas y el costo del agua
tratada, el cual aumenta rdpidamente con la salinidad del agua entrante.

11.5.5. Métodos electroquimicos

Se basan en la utilizacion de la corriente eléctrica continua para modificar el
estado de oxidacion de especies peligrosas y transformarlas en otras menos peligrosas o

maés facilmente eliminables del medio, por ejemplo por deposicion sobre los electrodos.
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La configuracion mas sencilla de una celda electrolitica consiste en la utilizacion de dos
electrodos, &nodo y cétodo, sumergidos en una disolucion conductora y conectados
externamente a través de un circuito eléctrico que incluye una fuente de corriente y un
elemento de control. En las interfases electrodo/electrolito tienen lugar los procesos de

oxidacion-reduccioén.

A nivel industrial, se aplica fundamentalmente en la recuperacion de metales

preciosos como oro Y plata, debido a su valor intrinseco.

La aplicacién mas extendida de los procesos electroquimicos al tratamiento de
residuos peligrosos consiste en la reduccion de constituyentes metalicos presentes en
medios acuosos para depositar finalmente el metal en el catodo. Una de las mayores
limitaciones de los procesos electroquimicos es la necesidad de trabajar con bajas

concentraciones metalicas.

La aplicacion de estos procesos electroquimicos al tratamiento de compuestos
metélicos permite, por una parte, reducir la concentracion de los metales presentes al
objeto de minimizar el impacto ambiental de la descarga o vertido de los residuos, y por

otra parte recuperar los mismos posibilitando su reciclado.

11.5.6. Humedales artificiales

Este método explota la capacidad de diversas plantas y organismos acuéaticos

para retirar metales pesados y otros contaminantes presentes en aguas residuales.

Los humedales constan de una capa de agua que cubre el suelo, gran cantidad de
vegetacion a diferentes niveles (sumergida, flotante y emergente) y aguas subterraneas
mas o menos proximas a la superficie. A través de diferentes procesos, los
microorganismos del suelo y de los rizomas de las plantas degradan la materia organica,
las plantas asimilan y retienen los nutrientes y los metales del agua quedan retenidos en

los materiales del suelo y en el tejido vegetal.
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Entre las plantas acuaticas empleadas para la eliminacion de metales pesados
tenemos a la Eichhornia crassipes (jacinto de agua), Azolla pinnata, Phragmites

australis, Scirpus lacustris, etc.

11.5.7. Adsorcion

La adsorcion es la operacion de transferencia de materia en la cual una sustancia
presente en una fase fluida tiende a concentrarse sobre la superficie de un sélido con el
que se pone en contacto. De esta forma, pueden separarse los componentes de

disoluciones gaseosas o liquidas.

La operacion de adsorcién implica diversas etapas:

1. Puesta en contacto del sélido adsorbente y la fase fluida.

2. Difusioén del soluto desde el seno de la fase fluida hasta la interfase fluido-

solido.

3. Difusion del soluto a través de la interfase fluido-solido, hasta los sitios

activos.
4. Fijacion del soluto en los centros activos del sélido.

5. Separaciéon de las dos fases: solido cargado-fase fluida.

Atendiendo a las fuerzas de interaccion entre las moléculas de adsorbente y
adsorbato, se acepta la existencia de dos tipos fundamentales de adsorcion. Cuando
estas fuerzas son del tipo dipolo-dipolo, dipolo-dipolo inducido o fuerzas de dispersion,
se usa el término de adsorcion fisica o fisisorcion. Cuando se establecen enlaces
covalentes entre adsorbente y adsorbato se aplica el término de adsorcion quimica o

quimisorcion.

El proceso de adsorcion se describe graficamente a través de las isotermas de
adsorcion, que representan la variacion de la cantidad de soluto adsorbido por unidad de
masa de adsorbente con la concentracion de soluto presente en la disolucién en el

equilibrio.
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Las principales aplicaciones de la adsorcion a la eliminacién de contaminantes
presentes en corrientes liquidas y gaseosas son la eliminacion de volatiles en gases
mediante adsorcion sobre carbdn activado, empleado en atmdsferas de industrias de
sintesis organica y estaciones depuradoras de aguas residuales urbanas, la eliminacion
de orgénicos disueltos en aguas para consumo humano mediante adsorcién sobre carbon
activado, etc. El material adsorbente se puede regenerar desorbiendo el contaminante,

con lo que éste queda concentrado en un menor volumen de gas o liquido.

11.5.8. Intercambio i6nico

El intercambio i6nico es un proceso en el cual una disolucion salina entra en
contacto con una resina consistente en una material polimérico que posee nUMerosos
grupos funcionales idnicos. Los iones en disolucion sustituyen a los iones del mismo
signo de estos grupos de la resina, quedando retenidos en ella. El intercambio idnico es

estequiométrico y reversible en la eliminacion de especies ionicas disueltas.

La reaccion de intercambio i6nico suele describirse como una reaccion
reversible de la siguiente manera, donde (Res’) hace referencia a cada punto de union en

la resina:

A" (ac) + n(Res)B®* <«——> nB'(ac) + (Res),A™

Los primeros intercambiadores de iones utilizados fueron tierras naturales.
Después se obtuvieron compuestos sintéticos, minerales (silices, alginatos) y organicos,
siendo estos Gltimos los que en la actualidad se emplean casi exclusivamente, bajo el

nombre de resinas.

Segun el signo de la carga de los iones que se desea eliminar del medio acuoso,
se emplean resinas cationicas, las cuales contienen grupos funcionales tales como
sulfonico (R- SOzH), fendlico (R-OH), carboxilico (R-COOH), fosfonico (R-PO3H;) o
resinas anidnicas, que contienen entre otros los grupos funcionales amina primaria (R-
NH,), secundaria (R-R'NH), terciaria (R-R'>N) y grupo amonio cuaternario (R-

R'sN"OH"), donde R representa la red organica de la resina y R' radicales organicos.

25



1. Antecedentes

El intercambio i6nico es un procedimiento muy utilizado para el tratamiento de
aguas y aguas residuales, principalmente para eliminar la dureza producida por los iones
Ca®* y Mg?®*. Este proceso también es utilizado para el tratamiento de diversas aguas

industriales con el fin de reducir el contenido en metales pesados de las mismas.

11.6. BIOADSORCION

Los métodos convencionales para la eliminacion de metales pesados descritos en
el apartado anterior resultan muchas veces costosos e ineficientes, especialmente

cuando la concentracion de los metales es muy baja.

Se entiende por “bioadsorcion” el fendmeno de captacion pasiva de especies
disueltas basado en la propiedad que ciertos tipos de biomasa, viva 0 muerta, posee para
enlazarlas y acumularlas, mediante diversos mecanismos (adsorcion fisica,
complejacion, intercambio ionico, etc). (Voleski, 2004). ElI mecanismo de adsorcién

puede ser metabdlico si se emplea biomasa viva.

11.6.1. Bioadsorbentes

Los primeros intentos en el campo de la bioadsorcion se atribuyen a Adams y
Holmes (1935). Estos investigadores describieron la eliminacién de los iones Ca?* y
Mg®* por resinas de tanino. Ya han transcurrido mas de 70 afios desde estos primeros
intentos en bioadsorcién, pero solo desde hace tres décadas, y por razones
fundamentalmente de tipo econémico, las investigaciones desarrolladas se han centrado
principalmente en el empleo de esta técnica para la eliminacion de especies metélicas

presentes en efluentes acuosos.

Existen numerosos materiales naturales que pueden actuar como bioadsorbentes:
microorganismos, algas y distintas sustancias de naturaleza celuldsica. Estos materiales
han demostrado su capacidad para eliminar metales pesados presentes en aguas

residuales.
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En la Tabla 11.4 se presenta una relacion de bioadsorbentes empleados para la

eliminacién de metales pesados.

Por otra parte, el uso de bioadsorbentes para la eliminacion de metales pesados
contaminantes, ademas de una reduccion en los costes de las plantas de tratamiento
convencionales, incluyen ventajas adicionales como la utilizacion de agentes
bioadsorbentes renovables, por lo que su eliminacidén no genera un elevado impacto en

el medio ambiente.

La bioadsorcién se produce como resultado de varios mecanismos que
cuantitativa y cualitativamente difieren de acuerdo con las especies empleadas, la

procedencia de la biomasa y su tratamiento previo.

Tabla 11.4. Materiales adsorbentes de bajo coste empleados en adsorcion de metales
pesados.

Adsorbente Especie metélica Referencia
Thuja orientalis cu* Nuhoglu y Oguz, 2003
Algas marinas* Pb*,Cu®*,Cd*",Zn* Ni**  Sheng et al., 2004
Holan et al., 1993; Kuyucak y
Ascophyllum nodosum Cd?**, Co, Ni, Pb Volesky, 1989% Holan y Volesky,
1994

Kuyucak y Volesky, 1989 °Y¢;

Sargassum natans Au, Cd, Ni, Pb Holan et al., 1993; Holan y Volesky,
1994
Spirogyra species cr® Gupta et. al., 2001
_ e o Ho et al., 2002°; Ho y Wang, 2004;
Hojas de helecho Pb-", Cd
Ho et al., 2004
Durvillaea potatum Cd*, zn* Matheickal et al., 1999
_ e s Ho et al., 2002°; Ho y Wang, 2004;
Hojas de helecho Pb=", Cd
Ho et al., 2004
Residuos de zanahoria cr¥, cu®t zn® Nasernejad et al., 2005

“(Sargasum sp., Padina sp., Ulva sp. y Gracillaria sp.)
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Tabla 11.4. (Continuacion) Materiales adsorbentes de bajo coste empleados en
adsorcion de metales pesados.

Adsorbente Especie metélica Referencia
Cymodocea nodosa Cu®*, zn* Sanchez et al., 1999
Céscara de avellana cd* zn* cr® cr¥* Cimino, et al., 2000
Corteza de pino Cd* Pb?*,Cu® Ni* Al-Asheh y Duvnjak, 1997
Serrin de Pinus sylvestris ~ Cd?**,Pb** Taty-Costodes et al., 2003
Hojas de acacia cr® Aoyama et al., 2000

] ] Cl'6+, CU2+, Fe3+, CN-
Rhizopus arrhizus ] Aksu, 1999, Sag et al., 2001
(complejos)

Céscara de arroz Pb*, Hg** Feng et al., 2004
. ot ok or 3k Machado et al., 2002, Chubar et al.,
Biomasa de corcho Cu“’, Zn“", Ni“", Cr avh
2004%Y
Residuo de citricos Cu®, Zn*, Ni** Ajmal et al., 2000

11.6.2. Mecanismaos

La eliminacion de iones metalicos sigue mecanismos complejos, principalmente
intercambio i6nico, quelacion y adsorcion por fuerzas fisicas. Varios son los grupos
quimicos que son capaces de atraer y enlazar metales en la biomasa:

- Grupos acetamida de la quitina.

- Polisacaridos estructurales de los hongos.

- Grupos amina y fosfato de &cidos nucleicos.

- Grupos amina, amida y carboxilo en las proteinas.

- Grupos hidroxilo en los polisacaridos.

- Grupos carboxilo y sulfénico en los polisacaridos del alga marina.

- Grupos polifendlicos y polihidroxifendlicos en los taninos de hojas y corteza

de conifera respectivamente.

De acuerdo con algunos estudios, la bioadsorcion de iones metalicos se produce
en tres fases. En una primera fase, los iones metélicos difunden, desde el seno de la

disolucion, que rodea al bioadsorbente, hasta la superficie del mismo (difusion externa).
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Posteriormente, difunden a través de los poros del material sélido hacia los lugares de
enlace (difusion intraparticular) y, finalmente, los iones metalicos interaccionan con los

grupos quimicos de los lugares de enlace, donde son retenidos.

El grado de eliminacién de metales pesados por bioadsorcion depende de las
interacciones competitivas de los metales en la solucion con el material adsorbente
(Chong y Volesky, 1995).

11.6.3. Factores que afectan al proceso de bioadsorcion

- Temperatura

De acuerdo con el Principio de Le Chatelier, el efecto de la temperatura sobre la
bioadsorcion depende de la variacion de entalpia del proceso. Generalmente, cuando la
adsorcion es de tipo fisico, AHagsorcisn < 0, 10 que indica que la reaccion es exotérmica y
se favorece a bajas temperaturas. Por el contrario, cuando la adsorcion es de tipo
quimico, AHagsorcisn > 0, indicando que el proceso es endotérmico y se ve favorecido por

altas temperaturas.

La biomasa suele tener méas de una clase de sitio activo para la unién del metal.
El efecto de la temperatura para cada clase de sitio puede ser diferente y contribuir de
forma distinta a la union del metal. Para la mayoria de los metales, la entalpia de
reaccion es constante e independiente del grado de ocupacion de los sitios activos del
adsorbente. Para la mayor parte de los metales pesados, el valor de AHagsorcion €St

comprendido entre 7 y 11 kJ/mol, y entre 2,1 y 6 kJ/mol para los metales ligeros.

A efectos practicos, en el intervalo de temperatura en que se llevan a cabo los
procesos de adsorcion, la influencia de la temperatura es pequefia comparada con la del
resto de los factores (Schiever y Volesky, 1996).

_pH

El valor de pH de la fase acuosa es el factor mas importante en la adsorcion
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tanto de cationes como de aniones, siendo los efectos contrarios en ambos casos. Asi,
mientras la bioadsorcion de cationes esta favorecida a valores elevados de pH, para los

aniones ocurre lo contrario.

Segun Schiever (1996), el pH influye de tres formas sobre la bioadsorcién:
1.- El estado quimico del sitio activo puede cambiar en funcién del pH. Cuando el grupo
funcional del sitio activo es ligeramente acido o basico, el signo de la carga neta en el

sitio activo depende del pH.

2.- Valores extremos de pH como los usados durante la desorcion del metal para la
regeneracion del sélido pueden dafiar la estructura de éste de forma irreversible.

3.- La especiacion del metal en solucién depende del pH, ya que los metales en
soluciones acuosas se encuentran como iones hidrolizados a valores bajos de pH,
especialmente iones de metales de alta carga y pequefio tamafio.

- Fuerza idnica

El incremento de la fuerza idnica hace disminuir la cantidad de i6n metalico que
se elimina mediante bioadsorcion. Un cambio en la fuerza ionica de la disolucion tiene
influencia sobre la adsorcion por lo menos de dos formas:

a) afectando la actividad de los iones en disolucién,
b) compitiendo con los iones metéalicos por los sitios activos del bioadsorbente.

Los iones se pueden unir a la superficie cargada formando complejos con
vinculacion permanente o complejos con atraccion electrostatica. Estos ultimos estan
fuertemente influenciados por la fuerza ionica.

- Presencia de otros iones
La presencia de otros iones en disolucion hace que éstos puedan competir con el

metal de interés por los sitios de unién, pudiendo disminuir la retencion del mismo.
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Generalmente, en la bioadsorcidén de cationes, los iones de metales ligeros se
unen menos fuertemente que los iones de metales pesados (Schiever, 1996). Sin
embargo, el estudio del intercambio de aniones establece que la selectividad del sélido
podria aumentar con la concurrencia de mayores valencias, menor volumen equivalente
y mayor polarizabilidad, interaccionando més intensamente con los grupos ionicos de la

matriz y participando menos en la formacion de complejos con el metal de interés.

- Sitios de union

Los grupos funcionales presentes en los solidos bioadsorbentes que se han
identificado como responsables de la unién de metales son el hidroxilo, carbonilo,
carboxilo, sulfhidrilo, tioéter, sulfonato, amina, imina, amida, imidazol, fosfonato,

fosfodiéster.

Para la union covalente de un metal a un sitio activo, incluso si éste esta ya
ocupado, hay que tener en cuenta su fuerza de enlace y su concentracién, comparada
con las del i6n que ya ocupa el sitio de union. Para uniones de tipo electrostatico, un
sitio s6lo esta disponible si esta ionizado.

En bioadsorcion, la mayoria de los sitios activos tienen caracter acido. Muchos
grupos (hidroxilo, carboxilo, sufhidrilo, sulfonato, fosfonato) son neutros cuando se
protonan y se cargan negativamente cuando se desprotonan. Cuando el pH de la
disolucién sobrepasa su pK, los grupos se hacen mucho mas disponibles para la unién
del cation. Los grupos amina, imina e imidazol, por el contrario, son neutros cuando se
desprotonan y se cargan positivamente cuando se protonan. Por lo tanto, atraeran
aniones del medio si el pH desciende hasta valores que hagan que los grupos se

protonen.

11.7. PINO CARRASCO

El material adsorbente que se va a emplear en el presente trabajo son aciculas de

Pino carrasco, cuyo nombre cientifico es Pinus halepensis. ElI Pino carrasco es una
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conifera de hoja perenne de hasta 20 m de altura que pertenece a la familia de las

Pinaceas.

Es un arbol de tronco comparativamente corto y ramificado a escasa distancia
del suelo. Esta recubierto por una corteza que inicialmente es gris plateada, lisa y
ligeramente brillante, la cual con el tiempo se hace progresivamente estriada y se
desprende en pequefias placas laminares pardo-rojizas. Las hojas son de color verde
claro y flexibles, con forma acicular agrupadas en fasciculos de dos, con longitudes que
oscilan entre 6 y 12 cm y 1 mm de grosor. Las pifias tienen hasta 12 cm de longitud por
unos 4 cm de anchura, de color castafio-rojizas y forma claramente coénica con los
pedunculos curvados. Florece de marzo a mayo Yy las pifias maduran al final del segundo

verano.

El Pino carrasco crece preferentemente en suelos secos y calizos y esta
considerado como una de las coniferas mas resistente a la sequia. En Espafia, por lo
general, s6lo se encuentra en grandes extensiones en las regiones inmediatas a la costa.
En las zonas montafiosas del interior es menos frecuente y tiene preferencia por las
laderas de solana. Normalmente se sitda entre el nivel del mar y 1.000 m de altitud,
aunque en algunas sierras del sur se encuentra a altitudes de hasta 1.600 m. Se extiende
principalmente por las regiones mediterraneas, desde Gerona hasta Malaga, penetrando

por las cuencas del Ebro y del Tajo, siendo también frecuente en Baleares.

El Pino carrasco tiene un gran interés ecologico debido a que resulta
especialmente eficaz en la conservacion y restauracién de terrenos expuestos a la
erosion continua. Tiene la facultad de crear suelo debido a su gran poder colonizador y
es muy resistente a climas continentales. Las irregulares copas de esta conifera permiten
que el sol pase al sotobosque, por lo que crean un ambiente ideal para todo tipo de
animales y aves habituadas al clima mediterraneo. Estas caracteristicas han determinado
su utilizacion en la mayoria de las repoblaciones realizadas en la Region de Murcia,
dadas las especiales condiciones climaticas de su territorio y el avanzado estado de
degradacion de sus suelos. Esto se ve reflejado en la Tabla I1.5 en la cual se muestra la

superficie forestal ocupada por diferentes tipos de especies vegetales (C.A.R.M., 1999).

La Figura 11.1 muestra la distribucion de Pino carrasco en la Region de Murcia.
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Tabla I11.5. Superficie forestal ocupada por diferentes tipos de especies vegetales.

ESPECIE SUPERFICIE (ha)
Pinus halepensis. 144.844
Pinus halepensis (repoblado). 22.210
Pinus negra. 6.252
Pinus pinaster. 6.991
Mezcla: P. halepensis, P. negray J. thurifera. 4.675
Quercus ilex mezclado con otras especies. 5.643
Espartizal con Pinus halepensis. 25.256

Figura 11.1. Distribucién de Pino carrasco en la Region de Murcia.

El Pino carrasco se utiliza para la obtencién de resina. La corteza, por su gran
contenido en taninos se emplea para curtir pieles. La madera de esta especie concreta
estd considerada de poco valor y se emplea generalmente para la fabricacion de cajas de
embalaje, traviesas de ferrocarril y como combustible. Una aplicacion préactica adicional
es aprovechar la capacidad para adsorber y acumular metales pesados que presentan
distintos componentes del pino (hojas, corteza y pifias), y asi poder ser utilizado como

material adsorbente. Concretamente, la corteza de las Pinaceas contiene gran cantidad
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de compuestos polihidroxifendlicos como taninos y ligninos, los cuales tienen una

elevada afinidad por el uranio (Sakaquchi y Nakajima, 1987).

En lo que sigue se presenta la metodologia seguida para alcanzar los objetivos

planteados, asi como los resultados obtenidos y la discusidn de los mismos.
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1. MATERIALES

111.1. REACTIVOS

Los reactivos empleados a lo largo de la investigacion han sido los siguientes:

- Cadmio metdlico de calidad analisis de la firma Merck.

- Nitrato de cromo (Ill) 9-hidratado (97% de riqueza) purisimo, de la firma

Panreac.
- Zn metalico en polvo de calidad quimicamente puro, de la firma Probus.
- Acido clorhidrico (37% de riqueza) de calidad analisis, de la firma Panreac.

- Acido sulfarico concentrado (96% de riqueza) de calidad quimicamente puro, de

la firma Panreac.

- Acido nitrico concentrado (65% de riqueza) de calidad anélisis, de la firma

Panreac.
- Hidroxido sodico (lentejas) de calidad purisimo, de la firma Panreac.
- Amoniaco (25% de riqueza) de calidad quimicamente puro, de la firma Panreac.
- Cloruro sodico de calidad anélisis, de la firma Probus.

- Cloruro potasico de calidad analisis, de la firma Panreac.
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Carbonato calcico de calidad analisis, de la firma Panreac.

Cloruro de magnesio hexahidratado de calidad quimicamente puro, de la firma

Probus.

Disoluciones patrén certificadas de Zn, Na, K, Ca, Mg, Cu, Cr, Pb, Fe, Ni, Cd,
de la firma Panreac.

11.2.

MATERIAL GENERAL DE LABORATORIO

36

Molino Culatti.
Juego de tamices con diversos tamafios de luz de malla.

Agitador electronico de proteccion antideflagante y varillas para el agitador en

vidrio.

Estufa Heraeus.

Mantas y placas calefactoras.

TermoOmetro.

Placas de agitacion magnética y nucleos de agitacion recubiertos de teflon.
Frascos de vidrio con capacidad para 100 ml, provistos de tapon.

Vasos, pipetas, matraces aforados, probetas, buretas, cuentagotas, tubos de

polietileno, gradillas y varillas.
Medidores de pH.
Jeringuillas para toma de muestra.

Filtros de fibra de vidrio de la marca Millipore (AP4002405) y soporte para los

mismos.

Balanza electronica de precisién Mettler (4 cifras decimales).
Balanza electronica Sartorius (2 cifras decimales).

Papel de filtro sin cenizas de la marca Albet 140.

Mufla.
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- Bomba peristéltica (Watson Marlow).

- Columna de metacrilato de 2,1 cm de d.i.
- Tanque de 115 litros.

- Bolitas de vidrio.

- Colector de fracciones.

111.3. EQUIPOS

- Analizador elemental Carlo Erba modelo EA-1108.

- Espectrofotometro infrarrojo con transformada de Fourier (FTIR) Perkin Elmer
modelo 16 F PC.

- Espectrofotdmetro de absorcidn atomica Perkin EImer modelo Aanalyst 300.

- Bomba calorimétrica de Malher. IKA-Analysentechnik.
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IV. MATERIAL ADSORBENTE

En el desarrollo del presente trabajo, el material solido empleado como
bioadsorbente ha sido aciculas secas de Pinus halepensis procedentes de la Region de
Murcia. (Figura IV.1).

Figura IV.1. Pinus halepensis (Pino carrasco) en la Region de Murcia.
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1IV.1. ACONDICIONAMIENTO DEL MATERIAL ADSORBENTE

Las hojas de Pino Carrasco recogidas se sometieron previamente a un proceso
de acondicionamiento mediante lavado con agua de la red para eliminar las impurezas
que acompafan al material y que pudieran interferir en el desarrollo normal de los
ensayos. Una vez limpias las hojas, se secaron en una estufa a 50-60°C hasta peso
constante. Este primer solido obtenido sera denominado P-H,O.

Puesto que en la bibliografia consultada se encontraron referencias sobre
tratamientos que, aplicados a los sélidos adsorbentes, conllevan una posible mejora en
su capacidad de adsorcion (Darvishi et al., 2009; Mureed et al., 2012), se estimo
oportuno someter las aciculas de pino a alguno de dichos tratamientos. A continuacion

se indican los tratamientos seleccionados.

IV.1.1. Tratamiento con NaOH

Siguiendo el procedimiento descrito en la bibliografia (d’Avila et al., 1989;
Vasconcelos, 1989), se puso en contacto mediante agitacion mecéanica 100 g de hojas
de pino troceadas manualmente con un litro de NaOH 0,1 N durante 48 horas.
Transcurrido este tiempo, se decantd la disolucion y se adicion6 un litro de NaOH
0,05 N. Al cabo de 24 horas se filtré el solido y se lavé con agua destilada sucesivas
veces hasta un pH del filtrado comprendido entre 5-6. Finalmente se sec en una estufa

a 50-60 °C, obteniéndose el sélido que en lo sucesivo se denominara P-NaOH.

1VV.1.2. Tratamiento con HCI

A tenor de los resultados obtenidos en un ensayo previo realizado para estimar
la influencia de posibles tratamientos acidos sobre la capacidad de adsorciéon del
solido, se selecciond como mas adecuado el que a continuacion se indica. Se puso en
contacto mediante agitacion mecanica 40 g de hojas de pino troceadas manualmente
con cuatro litros de HCI 0,2 N durante 48 horas. Transcurrido este tiempo se filtro el
solido y se lavOo sucesivamente con agua destilada hasta un pH del filtrado
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comprendido entre 4-5. Finalmente se secO en una estufa a 50-60 °C y el sélido
obtenido se denominara P-HCI.

Los tres sélidos fueron troceados, molidos y tamizados, seleccionandose los
tamanos de particula inferior a 0,15 mm vy entre 0,5 y 1,0 mm para los ensayos en
discontinuo y continuo, respectivamente. Los s6lidos adsorbentes se conservaron en
estufa a 50-60 °C hasta el momento de su utilizacion, para evitar la presencia de
humedad.

Cabe indicar que la aplicacion de estos tratamientos produce la solubilizacion
de una gran parte del solido original, produciéndose una pérdida de peso de
aproximadamente el 25%.

En la Figura IV.2 se muestra de forma esquematica el proceso seguido para la
obtencion de los tres solidos adsorbentes utilizados en esta investigacion y en la Figura
IV.3 se presentan muestras de los mismos.

| Hojas de Pino Carrasco |
[

| Acondicionamiento |

| Lavado con agua de la red |

Filtracion

i}

| Secado a 50-60 °C |
|

[ |
| Acondicionamiento | | Acondicionamiento |

| |
| Lavado con NaOH 0,1N, 48 h | | Lavado HCI 0,2N, 48 h |

Decantacion Filtracion

i
1

| Lavado con NaOH 0,05N, 24 h | Lavado con agua destilada
hasta pH=4-5

Filtracion

1

Filtracion

L

Lavado con agua destilada
hasta pH=5-6

| Secado a 50-60 °C |

Filtracion

i
I

P-HCI

| Secado a 50-60 °C |

P-NaOH

[

Figura 1V.2. Esquema del proceso seguido para la preparacion de los adsorbentes
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Figura 1V.3. Muestras de los solidos utilizados en el presente trabajo

IV.2. CARACTERIZACION DEL MATERIAL ADSORBENTE

Antes de realizar el estudio de adsorcién propiamente dicho, se procedid a
caracterizar los solidos adsorbentes empleados. En este sentido se llevo a cabo el
andlisis elemental, se evalud la presencia de elementos metélicos, y se estudid la
presencia de grupos activos por espectroscopia de infrarrojo con transformada de
Fourier (FTIR).

1VV.2.1. Andlisis elemental

Se realiz6 el analisis elemental (porcentaje de carbono, hidrégeno, nitrogeno y
azufre) de los tres sélidos adsorbentes empleados en este trabajo, en un analizador
elemental Carlo Erba EA-1108.

El contenido en cenizas de los tres sélidos se determiné mediante calcinacion en

una mufla a 900°C.

En la Tabla IV.1 se presentan los valores determinados. Se puede apreciar que el
contenido en carbono, hidrégeno y nitrégeno en los tres sélidos es muy similar. Comun
para los tres solidos es el contenido en azufre, que es nulo. Respecto al contenido en
cenizas se puede apreciar que el P-H,O posee un porcentaje elevado de cenizas,

mientras que P-NaOH y P-HCI presentan valores inferiores. Este hecho puede
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atribuirse, tal y como se reflejard posteriormente, a que el contenido en algunos

elementos metalicos en P-H,O es superior al encontrado en los dos sélidos tratados.

Tabla IV.1. Contenido en C, H, N, Sy cenizas

Elemento (%) Cenizas
C H N S (%)
P-H,0O 48,75 6,23 0,518 0,00 4,08
P-NaOH 48,24 6,17 0,385 0,00 2,84
P-HCI 51,03 6,05 0,432 0,00 1,54

1V.2.2. Determinacién de elementos metalicos

Con el fin de determinar la cantidad de elementos metalicos presentes en los
solidos adsorbentes empleados, se llevd a cabo la digestion de 1 g de cada sélido con 20
ml de agua regia en un matraz de 100 ml durante 24 horas. Seguidamente se mantuvo en
ebullicién a reflujo durante cuatro horas, se enfrio y filtr6 en un matraz aforado de 100

ml, lavando el filtro con HCI (1:1) caliente.

La concentracién de los diferentes elementos metalicos se determind por
espectrofotometria de absorcion atdmica. La absorbancia de los distintos metales se
midio a las longitudes de onda recogidas en la Tabla IV.2, empleando una llama de

acetileno/aire.

Los resultados obtenidos se recogen en la Tabla 1V.3.

Tabla IV.2. Longitudes de onda empleadas en absorcion atémica.

ELEMENTO

A Ca | Na K Cr Fe Ni Cu| Zn | Cd | Pb | Mg

(nm) |422,7 |589,0 | 766,5 | 357,9 | 248,3 | 232,0 | 324,8 | 213,9 | 228,0 | 283,3 | 202,6
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Tabla IV.3. Elementos metalicos en los sélidos adsorbentes P-H,O, P-NaOH y P-HCI.

Elementos metalicos (mg/g s6lido)

Ca Na Mg K Cr Fe Ni Cu Zn Cd Pb

P-H,O 1434 734 6,15 165 0,006 0,304 0,008 0,003 0026 N.D. 0,020

P-NaOH 12,18 552 3,60 0,00 0,004 0,102 0,006 0,003 0,026 N.D. 0,008

P-HCI 1,25 008 011 010 0,003 0,124 0,002 0,003 0,008 N.D. 0,000

Se aprecia que el Ca es el elemento que se encuentra en mayor proporcion en los
tres solidos, siendo significativa su concentracion en los sélidos P-NaOH y P-H,0.
También es destacable la presencia de Na y Mg. No se detecta la presencia de cadmio y

los restantes elementos (Cu, Cr, Pb, Ni y Zn) se encuentran en cantidades traza.

IVV.2.3. Caracterizacién de grupos activos

Las paredes celulares de muchos bioadsorbentes contienen polisacaridos,
proteinas y lipidos, y, por tanto, numerosos grupos funcionales capaces de enlazar
metales pesados. Entre estos grupos funcionales se pueden mencionar los grupos amino,
carboxilico, hidroxilico, fosfato y tiol que difieren en su afinidad y especificidad
respecto a los diferentes iones metalicos. Ademés, se debe tener en cuenta que el
contenido en grupos funcionales puede ser diferente dependiendo de la especie, de la

textura (joven o vieja), de la estacién, de la zona geografica, etc.

La espectroscopia de infrarrojo (IR) es una técnica analitica que se puede aplicar
para determinar la identidad y estados de protonacion de grupos funcionales organicos.
Cada grupo funcional tiene un Unico modo de vibracion molecular correspondiente a
frecuencias especificas de luz infrarroja. La composicion y estructura de grupos
funcionales puede ser determinada analizando la posicion, el ancho y la intensidad de

absorcion.

Mediante la comparacion de los espectros FTIR (Espectroscopia Infrarroja con

Transformada de Fourier) correspondientes a los materiales adsorbentes antes y después
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del contacto con los iones metalicos se puede determinar cuales son los grupos
funcionales que intervienen en el proceso de adsorcion, teniendo en cuenta la variacion

en las bandas de absorcion (Brown et al., 2001; Carvalho et al., 2001).

De acuerdo con lo indicado, y con el objeto de establecer los grupos funcionales
responsables de la adsorcion en los bioadsorbentes empleados, se obtuvieron espectros

FTIR de los mismos en su estado original y una vez realizada la adsorcion.

Para llevar a cabo la determinacion de los espectros FTIR, las muestras se
secaron a 50-60 °C en una estufa, se molieron finamente y se encapsularon en discos de
bromuro potasico. Dichos discos se analizaron en un espectrofotometro de infrarrojo
Perkin-Elmer modelo 16 F PC. EIl rango de frecuencias empleado fue el comprendido
entre 200 y 4000 cm™.

En la Figura V.4 se muestran los espectros FTIR de los tres sélidos adsorbentes
empleados (P-H,0, P-NaOH y P-HCI). A la vista de estos espectros, en la Tabla 1V.4 se
recogen las bandas de absorcion caracteristicas, asi como los grupos funcionales que, a
esos valores de longitud de onda, absorben energia.

Si se comparan los espectros correspondientes a los tres solidos adsorbentes
antes de que tenga lugar la adsorcion, se observa que los espectros de los sélidos
P-NaOH y P-HCI son practicamente iguales. Estos espectros presentan pequefias
diferencias respecto del correspondiente al sélido P-H,O en las intensidades de los picos
situados a 1060 cm™ y 1715 cm™. Este Gltimo corresponde al grupo C=0 en compuestos
carbonilo y ésteres. Esta diferencia puede deberse a los tratamientos a los que ha sido
sometido el material adsorbente, que han activado determinados grupos superficiales.
Wafwoyo et al. (1999), al estudiar la adsorcion sobre cascara de cacahuete de Cd(ll),
Cu(Il), Ni(ln), Pb(I) y Zn(l1), indica que los tratamientos acidos recibidos por este
bioadsorbente aumentan la cantidad de grupos carboxilicos presentes sobre la superficie

del mismo, ampliando asi la capacidad de adsorcion de iones metalicos.

En la Figura IV.5 se representan los espectros FTIR obtenidos para el sélido
P-H,0 antes y tras ser empleado para adsorber cadmio, cinc y cromo. No se aprecian

diferencias significativas producidas como resultado de la adsorcion de los cationes.
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Figura IV.4. Espectros FTIR correspondientes a los sdlidos adsorbentes P-H,0,
P-NaOH y P-HCI.

Tabla I1V.4. Bandas de absorcion de IR para los grupos funcionales encontrados en
los solidos P-H,0, P-NaOH y P-HCI.

Bandas de

. 1 Estructura
frecuencia (cm™)

1050-1255 C-O (en ésteres, acidos carboxilicos, alcoholes y éteres).

COO" de estiramiento simétrico, O-H (en fenoles) y C-H (en
alquenos).

1450-1600 C=C en anillos aromaticos (generalmente muestra varias sefiales).

COO’ de estiramiento antisimétrico, C=C (en aromaéticos) y NH;
(en amidas).

1630-1690 C=0 en amidas .

1690-1750 C=0 (en compuestos carbonilo y ésteres).
2500-3000 O-H en COOH.

3200-3600 O-H (en ROH y ArOH) y NH; (en aminas y amidas).

1380-1400

1600-1620
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No aparecen o desaparecen picos respecto del material original. En todo caso, se

pueden detectar ligeras alteraciones en la intensidad de algunos picos. Este hecho se

puede atribuir a la implicacion de los grupos correspondientes a esas bandas de

frecuencia, indicados en la Tabla V.4, en la adsorcion, tal y como indican diversos

investigadores. Asi por ejemplo Grasdalen et al. (1981) y Gardea-Torresdey et al.,

(1990), reflejan en sus estudios que los grupos carboxilicos de la biomasa de

determinadas algas son los responsables de unirse con distintos iones metalicos.

En las Figuras IV.6 y IV.7 se puede observar los espectros FTIR para los solidos

P-NaOH y P-HCI antes y después de la adsorcion. Los resultados son similares a los

indicados para el P-H,O, apreciandose ligeras variaciones en la intensidad de diferentes

picos, y fundamentalmente en el correspondiente a la frecuencia 1715 cm™.

I Transmitancia

4000

P-H:O

P-H:O+(Cd

;m _
P-H;D + Zn
III
1{1
P-HaO+ Cr
3500 3000 2500 2000 1500 1000 500
cm’

Figura IV.5. Espectros FTIR correspondientes al solido adsorbente P-H,0 antes y
después de la adsorcién de Cd**, Zn“* y Cr**.
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Figura 1V.6. Espectros FTIR correspondientes al solido adsorbente P-NaOH antes y
después de la adsorcién de Cd?*, Zn**y Cr¥".
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Figura IV.7. Espectros FTIR correspondientes al solido adsorbente P-HCI antes y
después de la adsorcién de Cd**, Zn** y Cr**.
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V. ADSORCION EN DISOLUCIONES MONOELEMENTO

V.1. ENSAYOS PREVIOS

Una vez preparados los materiales solidos a emplear como adsorbentes y
realizada su caracterizacion, a continuacion se procedio a estudiar la adsorcion en
disoluciones monoelemento, en las que s6lo se encontraba uno de los iones metalicos.
Antes de llevar a cabo los ensayos de adsorcion propios de la investigacion, se
realizaron ensayos al objeto de seleccionar los valores més adecuados de determinadas
variables que posteriormente se emplearan habitualmente en el desarrollo de este
estudio. Estos parametros son los siguientes: tiempo de contacto, relacion masa de
solido adsorbente/volumen de disolucién y tamafio de particula del adsorbente
empleado. Asimismo, se comprob6 que el material utilizado para realizar los ensayos no

modificaba la concentracion de las disoluciones de los iones metéalicos estudiados.

V.1.1. Tiempo de contacto

La finalidad de este ensayo fue estimar el tiempo de contacto requerido para que

las fases implicadas alcanzasen el equilibrio.
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V.1.1.1. Procedimiento

Se pusieron en contacto, mediante agitacion magnética en frascos de vidrio,
muestras de cada uno de los solidos y disolucion con una concentracion de 20 mg/l del
ion metalico en consideracién (Cd** y Zn?*) y de 100 mg/l en el caso de Cr**. Los
ensayos se realizaron a pH 4, el cual se mantuvo constante por adicion de disolucion de
HNO3; 6 NH3 (0,01N, 0,IN y 2N), con una relacion masa de solido/volumen de
disolucioén igual a 2 g/l en el caso del i6n Cd** y 4 g/l en el caso de Zn** y Cr**. Se
tomaron muestras de disolucion de forma periddica, las cuales se filtraron a través de
filtros de fibra de vidrio Millipore (AP4002405). La concentracion de ion metalico en la
disolucién se determinO por espectrofotometria de absorcion atomica con llama de
acetileno — aire. Las longitudes de onda empleadas fueron 228,0, 213,9 y 357,9 nm para

cadmio, cinc y cromo, respectivamente.

V.1.1.2. Resultados y discusion

En la Tabla V.1 se resumen los resultados obtenidos en los ensayos realizados
para estimar el tiempo de contacto necesario para cada elemento considerado. El

porcentaje de ion metalico eliminado se calculé mediante la expresion:

Ci\/i _Cfvf

(%) = -100 (ec. V.1)

ivi
donde C; y C¢ son las concentraciones inicial y final respectivamente de ion metalico en
la disolucion (mg/l) y Vi y Vs son los volumenes inicial y final respectivamente de
disolucion ().

En el caso del Cd®* y Zn** se aprecia que la adsorcién ha alcanzado el equilibrio
transcurridas tres horas desde el comienzo del ensayo, no produciéndose variaciones
significativas después de 1 hora de contacto. En el caso del Cr**, el tiempo requerido
fue mayor. De esta forma, se considerd fijar el tiempo de contacto de los ensayos
posteriores en tres horas para Cd** y Zn?*, y 48 horas para Cr**, ya que este tiempo se
estimd suficiente para alcanzar el equilibrio. Estos valores se contrastaran al realizar el

estudio de la cinética de adsorcion.
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Tabla V.1. Porcentaje de ion metalico adsorbido para cada uno de los

solidos adsorbentes empleados, en funcion del tiempo de contacto.

Tiempo de % de ion metalico adsorbido
Metal | contacto(h) | P-H,0 | P-NaOH P-HCI
1 48,2 61,1 78,1
cd* 2 48,3 61,6 79,9
3 48,4 61,7 79,9
1 431 77,6 74,9
zZn** 2 43,2 77,4 75,9
3 432 77,9 74,5
2 30,4 52,6 20,9
4 39,0 65,4 28,1
cr** 10 52,8 77,9 37,2
24 56,4 79,2 47,6
48 56,0 82,5 50,2

V.1.2. Seleccién de la relacién sélido adsorbente/volumen de disolucién

Al objeto de establecer la relacion masa de solido adsorbente/volumen de
disolucién adecuada para la realizacion de los ensayos de adsorcion, se llevo a cabo una

serie de experimentos con el sélido P-H;0.

V.1.2.1. Procedimiento

Se puso en contacto, en frascos de vidrio provistos de agitacion magnética,
solido adsorbente P-H,O de tamafio de particula inferior a 0,15 mm y disolucién de
cada uno de los elementos cadmio, cinc y cromo, de concentracion 20 mg/l para los dos
primeros elementos y 100 mg/l para el udltimo. La relacion masa de soélido
adsorbente/volumen de disolucién se vari6 entre 0,25 y 5,0 g/l. Estos experimentos se
Ilevaron a cabo a temperatura ambiente, ajustando continuamente el pH a un valor de 5,
mediante la adicion de disoluciones acuosas de NH; o HNOj3; (0,1 N y 0,01 N).
Transcurridas tres horas de contacto en el caso de Cd®* y Zn?* y 48 horas en el caso de

Cr¥, se separaron las fases por filtracion y se determiné la concentracion de metal en la
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disolucién tal y como se indica en el apartado V.1.1.1. Se calcul6 el porcentaje de i6n
metalico eliminado de acuerdo con la ecuacion V.1 y la cantidad de i6n adsorbido por
unidad de masa de sélido adsorbente, g (mg/g), de acuerdo con la expresion:
_ CiVi _Cfvf
m

(ec. V.2)

donde C; y C¢ son las concentraciones inicial y final respectivamente de ion metalico en
la disolucién (mg/l), Vi y Vs son los volumenes inicial y final respectivamente de
disolucion (1) y m es la cantidad de solido adsorbente (g).

V.1.2.2. Resultados y discusion

En la Figura V.1 se representa el porcentaje de ién metélico eliminado en funcion
de la dosis de sélido adsorbente (P-H,O) utilizada y los valores se recogen en la Tabla
A.1.1 del Anexo. Inicialmente, el porcentaje de i6n metalico adsorbido aumenta
rapidamente al aumentar la dosis empleada de s6lido adsorbente, para después aumentar
mas lentamente. Teniendo en cuenta los resultados obtenidos, se considerd conveniente
escoger la dosis de 2 g/l para realizar los ensayos con disolucién de Cd** y 4 g/l para los
de Zn?* y Cr*. Esta dosis también ha sido la empleada con los sélidos P-NaOH y
P-HCI.
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Dosis de adsorbente (g/l)

Figura V.1. Efecto de la dosis de adsorbente sobre la cantidad de ion
metalico eliminado.
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V.1.3. Seleccion del tamafio de particula

En la bioadsorcion, los iones metalicos presentes en la disolucién son retenidos
en la superficie del sélido, al mismo tiempo que son liberados otros iones presentes en
el solido adsorbente. Por este motivo, el tamafio de particula puede ser un factor
determinante, ya que, generalmente, para la misma cantidad de adsorbente, al disminuir

el tamafio de particula aumenta el area superficial y, con ella, la capacidad de adsorcion.

V.1.3.1. Procedimiento

El solido P-H,O se molié en un molino Culatti y se tamiz6 para obtener
fracciones de los siguientes tamafios de particula: <0,15 mm, 0,15-0,3 mm, 0,3-0,5 mm,
0,5-0,8 mm y 0,8-1,0 mm. Se pusieron en contacto durante el tiempo seleccionado
(3 horas para Cd®* y Zn** y 48 horas para Cr**) una masa dada de sélido adsorbente (0,1
g para Cd*" y 0,2 g para Zn*" y Cr**) con 50 ml de disolucién de concentracién 100 mg/l
(Zn** y Cr¥") y 20 mg/l (Cd*"). El pH del ensayo se mantuvo en 5, y una vez finalizado
se determind la concentracion de metal residual en la disolucion, tal y como se ha

descrito anteriormente.

V.1.3.2. Resultados y discusion

En la Figura V.2 se representa la cantidad de metal adsorbido en funcion del
tamafio de particula. Los valores experimentales se recogen en la Tabla A.1.2 del
Anexo. En todos los casos se aprecia que la cantidad adsorbida es mayor en los ensayos
Ilevados a cabo con la fraccion de tamafio de particula inferior a 0,15 mm, siendo la
disminucion minima en las demas fracciones de sélido empleadas. Por otra parte, en el
proceso de molienda, la fraccion de tamafio inferior a 0,15 mm es la mayoritaria. Por

ello, para la realizacién de los ensayos posteriores se seleccioné esta fraccion.
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Figura V.2. Efecto del tamafio de particula sobre la cantidad de i6n metalico adsorbido
por unidad de masa de adsorbente.

V.2. INFLUENCIA DEL pH SOBRE LA CAPACIDAD DE ADSORCION

Numerosos investigadores (Muhammad Zaheer Aslam et al., 2010; Babarinde,
2011) han demostrado que la capacidad de los biomateriales para adsorber iones
metalicos pesados depende fuertemente del pH. Muchos cationes se adsorben mejor a
pH alto, lo que se debe fundamentalmente al hecho de que los iones hidrogeno son
competidores fuertes de los adsorbatos. En el caso de la bioadsorcién, este estudio
puede resultar complejo debido a que la biomasa puede contener varios grupos acidos

activos (Schiewer y Volesky, 1996).

El pH del medio es el factor que mas influencia tiene sobre la adsorcion.
Ademas, se relaciona con el mecanismo a través del cual se produce la fijacion de las
moléculas de adsorbato sobre la superficie del sdlido y refleja la naturaleza de las
interacciones fisicoquimicas entre las especies en disolucién y los sitios activos sobre la

superficie del adsorbente.

Por ello se debe comprobar qué efecto tiene el pH en la adsorcion de cada uno

de los iones metalicos, Cd**, Zn?* y Cr**, objeto de esta investigacion.
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Para ello se realizaron dos tipos de ensayo: uno a pH constante, para determinar
como influye este parametro sobre la capacidad de adsorcion; otro en el que se ajusto el
pH inicial de la disolucion a un determinado valor, y el mismo se dejé evolucionar
libremente durante la adsorcion, a fin de profundizar en los posibles mecanismos

implicados en la misma.

V.2.1. Procedimiento
V.2.1.1. Ensayo con control de pH

Se pusieron en contacto 0,1 g (Cd**) 0 0,2 g (Zn*, Cr**) de sélido y 50 ml de
disolucién monoelemento de concentracion 20 mg/l (Cd**, Zn**) y 100 mg/l (Cr**) en
frascos de vidrio de 100 ml. La suspensién se mantuvo en agitacion durante 3 horas
(Cd**, Zn*") o 48 horas (Cr®") a temperatura ambiente y en todo momento el pH se
control6 adicionando disolucién de NH3 (0,1 y 0,01 N) o HNO3 (0,1 y 0,01 N). El rango
de pH ensayado para el Cd** y el Zn** fue entre 2 y 6. En el caso del Cr®*, el pH se varié
entre 2 y 5. Estos rangos se seleccionaron al objeto de evitar la precipitacion del i6n

metalico estudiado, de forma que este fendmeno no interfiriera con la adsorcion.

Se realizaron ensayos con los tres sélidos adsorbentes en consideracion, P-H;0O,
P-NaOH y P-HCI. Transcurrido el tiempo de contacto establecido en el apartado V.1.1,
las muestras se filtraron y se determind la concentracion de ion metalico en la

disolucién filtrada.

V.2.1.2. Ensayo sin control de pH

En este caso, se ajusto inicialmente el pH de la disolucion (50 ml) a valores
previamente seleccionados, y a continuacion se adiciono el sélido adsorbente (0,1 g en
los ensayos con Cd** y 0,2 g en los ensayos con Zn’* y Cr*"), dejando evolucionar
libremente el pH. También se realizaron ensayos en blanco, sustituyendo la disolucion

de metal por agua destilada. La concentracion inicial de las disoluciones empleadas fue
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de 20 mg/l para Cd** y Zn** y de 100 mg/l para Cr** y el tiempo de contacto fue el
establecido en el apartado V.1.1.

V.2.2. Resultados en ensayos realizados con control de pH

La variacion de la capacidad de adsorcién con el pH, para cada metal y solido
estudiados, se muestra en la Figura V.3. Los valores numéricos correspondientes se

encuentran en la Tabla A.2.1 del Anexo.

Se puede apreciar que la capacidad de adsorcién de Cd?*, Zn** y Cr**, por parte
de los tres bioadsorbentes ensayados, esta fuertemente influenciada por el pH. A pH 2,
el porcentaje de i6n metélico adsorbido es pequefio en todos los casos (5-15% de Cd*,
15-25% de Zn*" y 14-20% de Cr*").

Al aumentar el pH se produce un aumento del porcentaje de adsorcion,
alcanzandose los mayores porcentajes de adsorcién a los valores de pH mas altos
ensayados (85-95% de Cd**, 70-95% de Zn®* y 80-97% de Cr*).

En el caso del Cd*" y Cr**, en general se aprecia que la capacidad de adsorcién
es mayor para el sélido pretratado con hidroxido sodico, siendo las capacidades de los

otros dos sélidos menores y similares entre si.

Cuando el i6n metélico estudiado es el Zn?*, se aprecia que la capacidad de
adsorcion es mayor para los solidos que han sido sometidos a un tratamiento previo
(P-NaOH y P-HCI).

Algunos autores han documentado que estos pretratamientos de los solidos
pueden provocar la activacion de grupos carboxilo y amino superficiales que favorecen

el proceso de adsorcién (Darvishi et al., 2009; Mureed et al., 2012).

El pH afecta principalmente a las propiedades quimicas de la superficie de las
particulas adsorbentes, sobre todo a la carga eléctrica neta sobre dicha superficie. Al ir

aumentando el pH, mayor cantidad de grupos carboxilo se encuentran desprotonados y
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menor proporcién de grupos amino se hallan protonados, lo que explica el aumento
observado de la eficiencia en la eliminacién de cationes metélicos del seno de la

disolucioén.

La bioadsorcion de iones metalicos sigue principalmente un mecanismo de
intercambio i6nico, en el que la distribucion de iones entre el solido y la disolucion se

produce de acuerdo con el equilibrio

H,—PINO + Me"™ < Me-PINO + nH* (ec. V.3)

De acuerdo con el principio de Le Chatelier, el cual establece los efectos
producidos por cambios en las variables sobre el equilibrio, un aumento del pH
producira el desplazamiento del equilibrio hacia la derecha, favoreciéndose por tanto la
bioadsorcion. Estos resultados muestran la misma tendencia que los obtenidos por
Chigondo et al. (2013) en su estudio acerca de la bioadsorcién de Zn** empleando como

bioadsorbente residuos de masa forestal.

V.2.3. Resultados en ensayos realizados sin control de pH

En las Figuras V.4 a V.6 se representa el pH final alcanzado en funcion del pH
inicial, tras el contacto solido-disolucién, tanto para los ensayos realizados con
disolucién de i6n metalico (muestra) como para aquellos en los que se empled agua

destilada (blanco). Los datos experimentales se recogen en la Tabla A.2.2 del Anexo.

En el caso del sélido P-H,O se observa que para los iones Cd** y Zn** el pH
final de equilibrio es superior al pH inicial, mientras que en los ensayos realizados con

disolucién de Cr**, el pH alcanzado en el equilibrio es inferior o igual al inicial.

A continuacion se describen dos fendmenos que afectan a la evolucion del pH de

formas opuestas.

Por un lado, el aumento del pH se puede asociar a la posible disolucion de

constituyentes de las aciculas de Pinus halepensis (Na, K, Ca, Mg, etc.), que se
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intercambian por protones en la disolucion, de acuerdo con la siguiente expresion

(particularizada con Na, pero valida para cualquier otro elemento metalico):

Na-PINO + H,0 < H-PINO + Na" + OH (ec.
V.4)

Asimismo, segun Sharma y Foster (1994), los materiales carbonaceos, como las
aciculas de pino carrasco, pueden liberar en la disolucion iones hidroxilo segun la

reaccion

CxO + H,0 < (CxOH)" + OH" (ec. V.5)

Por otro lado, la disminucion del pH observada en algunos casos se puede
explicar por la liberacion de protones hacia la disolucion como consecuencia del enlace
de los iones de los metales estudiados con los grupos activos del adsorbente, 1o que
conduce a valores de pH inferiores.

De esta forma, las extensiones relativas en que se den ambos fendmenos deben
ser la clave de la evolucién del pH en un sentido u otro. Los ensayos en los que no hay
variacion de pH pueden ser debidos a un equilibrio entre los protones liberados en la
adsorcion del metal y la posible liberacion de los iones hidroxilo desde el solido a la

disolucioén.

En los ensayos realizados con solido pretratado con NaOH, suele producirse un
aumento del pH segun tiene lugar la adsorcion, excepto en los ensayos con disolucién
de Cr**, en que el pH disminuye. Cabe suponer que el pretratamiento aplicado haya
disuelto los componentes &cidos del sélido, con lo que el fendmeno que gobierna la
evolucion del pH es la disolucién de los iones de caracter béasico (Na*, K*, Ca?*, Mg*,
carbonatos, etc.), excepto en el caso del Cr¥*, en que es més importante el intercambio

de protones por iones metalicos.

En los ensayos realizados con sélido pretratado con HCI, se produce una
disminucion del pH respecto del pH inicial ajustado. El tratamiento &cido a que ha sido

sometido el material de partida ha producido la disolucién de los componentes con
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Figura V.4. Relacion entre pH inicial y pH final de la disolucidon, en ensayos realizados sin

control de pH para (a) P-H,0O, (b) P-NaOH y (c) P-HCI. Mgjigo= 0,1 0; Vgisolucisn=00 ml;
[Cd2+]i= 20 mg/l, tcontactoz 3 h.
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Figura V.5. Relacion entre pH inicial y pH final de la disolucion, en ensayos realizados

sin control de pH para (a) P-HO, (b) P-NaOH y (c) P-HCI. Mssjigo= 0,2 g; V dgisolucion=50
ml; [Zn2+]i= 20 mg/l; teontacto= 3 .
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control de pH para (a) P-H,O, (b) P-NaOH y (c) P-HCI. Mgjigo= 0,2 0; Vgisolucisn=00 ml;
[Cr3+]|= 100 mg/l, tcontactoz 48 h.
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caracter basico presentes en el solido, aumentando el nimero de grupos activos en los
que esta presente el ion H*. Al producirse la adsorcion, los iones H* son intercambiados
por los iones cadmio, cinc o cromo presentes en la disolucion, segun el equilibrio
representado por la ecuacion V.3, siendo éste el fendmeno que rige la evolucion del pH

en los ensayos realizados empleando como adsorbente el s6lido P-HCI.

En todos los casos se observa que el pH final de los ensayos en blanco es mayor
que el pH alcanzado cuando se emplea disolucién conteniendo cualquiera de los iones
metalicos estudiados, debido a que en estos casos sigue teniendo lugar la disolucién de
los iones de carécter basico (Na*, K*, Ca®**, Mg®*, carbonatos, etc.) contenidos en el
solido, pero no la fijacion de los iones metalicos y consiguiente liberacion de protones

hacia la disolucion.

En las Figuras V.7 a V.9 se representa el porcentaje de iébn metélico eliminado
en funcién del pH inicial ajustado, tanto en los ensayos realizados con control de pH
como en aquellos en los que no se control6 este parametro. Los valores numéricos se
recogen en las Tablas A.2.1 y A.2.3 del Anexo. Cuando se emplea como adsorbente el
solido no pretratado, P-H,0O, o el pretratado con hidroxido sddico, P-NaOH, y el metal
ensayado es Cd** o Zn*', el porcentaje de i6n metalico eliminado es siempre mayor
cuando no se controla el pH, ya que como se ha comentado con anterioridad el pH final
en estos ensayos es superior al pH inicial, y la capacidad de adsorcion aumenta al
aumentar el pH.

Por el contrario, cuando se utiliza P-HCI con cualquiera de los tres metales
ensayados, 0 se ensaya Cr¥", el porcentaje de ién metélico eliminado es mayor en los
ensayos con control de pH, ya que éste es superior al pH final que se tiene en los
ensayos realizados sin ajuste de pH.
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Figura V.7. Porcentaje de Cd®* adsorbido frente al pH en los sélidos (a) P-H-O,
(b) P-NaOH vy (c) P-HCI. Experimentos realizados con control y sin control de pH.
Missiido= 0,1 9; Vdgisolucisn=50 ml; [Cd2+]i: 20 mg/I; teontacto= 3 h.
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Figura V.8. Porcentaje de Zn** adsorbido frente al pH en los sélidos (a) P-H-O,
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V.3. CINETICA DE ADSORCION EN DISOLUCIONES MONOELEMENTO

La cinética de adsorcion describe la velocidad a la que el adsorbato es eliminado
del seno de la disolucion debido a su retencion sobre la superficie del solido adsorbente.
La cinética indica el tiempo medio que tarda una molécula de adsorbato en vencer las
resistencias que se oponen a su union a los grupos funciénales situados sobre la
superficie del adsorbente (transferencia de masa desde el seno de la disolucién hasta la
particula de sélido, difusién a través de la pelicula interfacial solido-disolucion,
reaccion quimica). Para poder disefiar adecuadamente un sistema de tratamiento
mediante adsorcion es preciso conocer la cinética con que transcurre dicho proceso. El
estudio de la cinética de adsorcion en el tratamiento de aguas residuales es también
importante ya que proporciona un conocimiento en profundidad de los mecanismos por
los que discurren las reacciones de adsorcion. A su vez, sélo se puede conocer la
cinética de un proceso si se conoce la ley de velocidad que lo describe. (Aslam et al.,
2010; Babarinde, 2011).

En el estudio realizado, la cinética de adsorcion se contempla desde dos
aspectos: en primer lugar se ha estudiado experimentalmente la velocidad del proceso
para a continuacion ajustar los datos experimentales a diferentes modelos cinéticos,

obteniendo los parametros caracteristicos de cada uno de ellos.

V.3.1. Modelo cinético

A fin de investigar los mecanismos que gobiernan los procesos de bioadsorcion
de los iones Cd**, Zn** y Cr®" sobre aciculas de Pinus halepensis, en este trabajo se han
empleado los modelos cinéticos de primer orden reversible, pseudo-segundo orden,
Elovich y difusion intraparticular, con el fin de establecer cual de ellos predice con
mayor exactitud los datos experimentales. El ajuste de estos datos a los modelos
cinéticos se ha realizado mediante la técnica de regresion no-lineal, minimizando cinco
funciones error. Dichos modelos cinéticos y funciones de error se describen a

continuacion.

69



V. Adsorcidn en disoluciones monoelemento

V.3.1.1. Modelo cinético de primer orden reversible

Algunos investigadores indican que la adsorcion de metales pesados en
disolucién se puede considerar como una reaccion de primer orden reversible o de

pseudo primer orden (Pandey et al., 2010; Prabakaran y Arivoli, 2012).

De esta forma, para una reaccion de primer orden reversible, el proceso de
adsorcion continGa hasta que se establece el equilibrio entre los iones metalicos

adsorbidos y los que permanecen en disolucion segun:
Xn—Pino (sol.) + Me™ (disol.) =k£= Pino-Me (adsorbido) + nX* (ec. V.6)
k2

La ecuacion de velocidad se expresa como:

‘(’j‘t‘ = (k; +K,)(d, — ) (ec. V.7)

donde:

g= cantidad de ién metalico adsorbido por unidad de masa de solido adsorbente

en el tiempo t (mmol/g).

ge = cantidad de i6n metalico adsorbido por unidad de masa de sélido adsorbente
en el equilibrio (mmol/g).

ki , ks = constantes de velocidad de primer orden (min ™).

Integrando la expresion anterior, tomando como condiciones de contorno que

parat=0, g=0y parat=t, g= q, se obtiene la siguiente expresion matematica:
g=9,-(1-e™*" (ec. V.8)

que relaciona el valor de g con el tiempo, y en donde k’=k; + k3
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V.3.1.2. Modelo cinético de pseudo segundo orden

Algunos autores (Odoemelam, 2011) emplean un modelo de pseudo segundo

orden para ajustar los datos cinéticos.
Este modelo supone que el adsorbato se adsorbe en dos sitios activos:
2 Pino (sélido) + Me™ (disolucion) <> Pino,Me™ (adsorbido) (ec. V.9)

Segun este modelo, la ecuacion de velocidad responde a la ecuacion:

d .
AR (ec. V.10)

donde:

k', = constante cinética de pseudo segundo orden (g/(min-mmol)).

Integrando la ec. V.10 entre los limites indicados para la ec. V.7, se obtiene:

(ec. V.11)

y el valor de k., -q§ = h, representa la velocidad inicial de adsorcién (mmol/(g-min)).

V.3.1.3. Modelo cinético de Elovich

La ecuacidn de Elovich se aplica a cinéticas de quimiadsorcion, en sistemas en
los que la superficie de adsorcidn es heterogénea. Este modelo ha sido empleado por
diversos investigadores (Ozacar y Sengil, 2005; Sengil et al., 2009) para ajustar los
datos cinéticos en bioadsorcion. La ecuacion de Elovich viene dada por la siguiente

expresion:
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99 _ g P (ec. V.12)
donde:
o= velocidad inicial de adsorcion (mmol/(g-min))

B= relacion entre la superficie cubierta y la energia de activacion para la

quimiadsorcion (mmol/g)

Integrando la expresion anterior, tomando como limites de la expresion
matematica las condiciones limite de contorno descritas con anterioridad, se obtiene la

siguiente ecuacion:

q:é.m(a.B)Jré.mt (ec. V.13)

V.3.1.4. Modelo cinético de difusion intraparticular

La hipotesis sobre el mecanismo de difusion intraparticular en el interior de los
poros de la particula de adsorbente estd basado en el transporte de soluto a través de la
estructura interna de los poros de adsorbente y la difusion propiamente dicha en el
solido.

Weber y Morris (1963) han concluido que en un proceso controlado por la
adsorcion en los poros, la velocidad inicial sera directamente proporcional a la
concentracion del soluto. La difusion intraparticular se caracteriza por la dependencia
entre la adsorcion especifica y la raiz cuadrada del tiempo, siendo la pendiente la

constante de velocidad de difusion intraparticular.

Con base en lo anterior, la ecuacion que define el modelo de difusion

intraparticular es:
q=k--/t (ec.V.14)

donde k es la constante de velocidad de difusion intraparticular (mmol/(g-min'/3)).
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Esta ecuacion ha sido utilizada por diferentes investigadores (Sutherland y
Venkobachar, 2010; Kumar y Gaur, 2011) para determinar si la difusion intraparticular

es la etapa controlante de la dinamica de bioadsorcion de iones metalicos.

V.3.2. Andlisis de error

Con frecuencia, el ajuste de datos experimentales a diferentes modelos se realiza
por linealizacion de las ecuaciones correspondientes. En este caso los parametros
representados no suelen corresponder con las variables que se desean ajustar, alterando
la estructura del error y modificando la varianza del mismo (Allen et al., 2003; Ho,
2004). Para evitar este hecho, se puede recurrir a técnicas de optimizacion no lineal al

objeto de ajustar los datos experimentales, y obtener asi los parametros de los modelos.

Asimismo, el proceso de optimizacion se puede llevar a cabo minimizando
diferentes funciones de error (Porter et al., 1999; Ho et al., 2002*"; Ng et al., 2002;
Juang y Shao, 2002; Allen et al., 2003; Ng et al., 2003; Wong et al., 2004). A
continuacion se presentan las diferentes funciones de error que se han empleado en el

desarrollo de este trabajo.

V.3.2.1. Suma de los cuadrados de los errores (ERRSQ)

Esta funcion de error, ampliamente utilizada, se representa por la siguiente

ecuacion:

n

Z (q calc — qexp ),2 (ec. V.15)

i=1
Este criterio se emplea fundamentalmente cuando la magnitud del error es

superior a la unidad, ya que el cuadrado del error aumenta. Este hecho se produce

principalmente cuando los valores de la variable a ajustar son elevados.
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V.3.2.2. Funcién de error fraccional hibrida (HYBRID)

Esta funcion de error fue desarrollada por Porter et al. (1999), con el objeto de
mejorar el ajuste de la funcion de error ERRSQ a bajos valores de la variable (Allen et
al., 2003). Viene dada por la siguiente ecuacion:

n _ 2
100 Z[(Qexp qca'C) ] (ec. V.16)

n-pia Oexp

En esta funcion cada valor del cuadrado del error se divide por el valor
experimental correspondiente. Ademas, se incluye como divisor el niUmero de grados de
libertad del sistema (numero de datos, n, menos nimero de parametros, p, de la
ecuacion a ajustar).

V.3.2.3. Desviacion estdndar porcentual o de Marquardt (MPSD)

Esta funcion de error corresponde a la ecuacion (Marquardt, 1963; Ng et al.,
2002):

2

100.\/ 1 Zn:l:(qexp_qcalc)} (ec. V.17)

n-p i=1 qexp

Es similar en muchos aspectos a la distribucién de error geométrica, modificada
teniendo en cuenta el nimero de grados de libertad del sistema.

V.3.2.4. Error relativo medio (ARE)

Esta funcion de error (Kapoor y Yang, 1989; Ng et al., 2002) intenta minimizar

la distribucién de error fraccional en todo el rango de concentracion estudiado. Su
expresion matematica es:

100 Zn: (q exp calc )

(ec. V.18)
n i qexp ‘I
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V.3.2.5. Suma de los errores absolutos (EABS)

Esta funcion es similar a la de la suma de los errores al cuadrado, permitiendo un
buen ajuste en el caso de valores elevados de las variables (Allen et al., 2003; Ng et al.,

2003). Su expresion es:

n
Z‘qcalc - Qexp i (ec. V.19)

i=1

V.3.2.6. Normalizacioén de las funciones error

Dado que las distintas funciones de error proporcionan valores diferentes del
conjunto de pardmetros caracteristicos de cada modelo, los valores 6ptimos o el mejor
conjunto de valores resulta dificil de identificar. Al objeto de elegir el grupo de
parametros mas conveniente se puede recurrir a un procedimiento de normalizacion y
combinacion de los resultados obtenidos en la aplicacion de los diferentes criterios de
error, llamado “suma de los errores normalizados” (SNE). EI método de céalculo para

estimar la “suma de los errores normalizados” es el siguiente:

a) Se selecciona una ecuacién y una funcion de error, y se determinan los

parametros de la ecuacion que minimicen dicha funcién de error.

b) Con los parametros obtenidos, se determina el valor de las restantes funciones

de error.

c) Se repiten los apartados a) y b) para las diferentes funciones de error
seleccionadas. De esta forma se obtienen diversos grupos de pardmetros
ajustados al emplear cada una de las funciones de error, y para cada caso se

tienen los valores de las diferentes funciones de error empleadas.

d) Los valores correspondientes a cada funcién de error se dividen por el valor
méaximo obtenido para dicha funcion de error, con lo que se obtiene el

denominado error normalizado.
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e) Se suman los errores normalizados calculados para cada grupo de parametros
ajustados.

El valor asi calculado proporciona la suma del error normalizado, y los
parametros ajustados que dan el valor minimo de esta funcion se pueden considerar los
optimos. Los calculos se han llevado a cabo usando el complemento “Solver add-in” del

programa informatico Microsoft Excel.

V.3.3. Dindmica de la adsorcion

V.3.3.1. Procedimiento

A fin de determinar la dindmica de adsorcién de cadmio, cinc y cromo en los
solidos adsorbentes empleados, se pusieron 1000 ml de disolucién a ensayar en un
recipiente de vidrio provisto de tapon. ElI pH de la disolucion se ajusté a un valor
preseleccionado por adicion de disolucion de NH3 (0,1 'y 0,01N) o HNO3 (0,1 y 0,01N),
y se puso en marcha el agitador magnético. Las concentraciones iniciales ensayadas
fueron de 20 mg/l de Cd** y Zn** y 100 mg/l de Cr**. A continuacién se adicion6 sélido
adsorbente (2 g para Cd** y 4 g para Zn** y Cr**) y se tomaron muestras de la dispersion
a diferentes intervalos de tiempo con una jeringa de plastico, las cuales se filtraron y
analizaron. Los ensayos se realizaron a temperatura ambiente, y en todos ellos el pH se

mantuvo constante por adicion de disolucion de NH3; o de HNOs.

V.3.3.2. Resultados y discusion

En las Figuras V.10 a V.18, se representa la cantidad de ién metalico adsorbido
por unidad de masa de sélido adsorbente en funcion del tiempo, asi como los mejores
ajustes a los diferentes modelos cinéticos indicados con anterioridad. Los datos
cinéticos experimentales se encuentran en las Tablas A.3.1 — A.3.9 del Anexo. Los
parametros caracteristicos correspondientes a los mejores ajustes a los modelos
cinéticos indicados se resumen en las Tablas V.2 - V.4. Los valores de las diferentes
funciones de error se recogen en las Tablas A.3.10 — A.3.18 del Anexo.
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- Resultados experimentales

En los resultados obtenidos se pone de manifiesto que el tiempo que se

establecio como suficiente para que se alcanzase el equilibrio es adecuado.

En todos los casos se aprecia que la cantidad adsorbida por unidad de masa de
solido aumenta rapidamente durante los primeros minutos de ensayo, siguiendo una
tendencia exponencial. Posteriormente la velocidad disminuye paulatinamente hasta que
se alcanza el equilibrio (velocidad neta de adsorcion = 0), con lo que el valor de g
permanece constante. Este hecho se debe a que inicialmente el nimero de grupos
activos es mayor, y disminuye paulatinamente con el tiempo, conforme progresa la

adsorcion.

De la comparacién de las pendientes de los primeros tramos de las
representaciones se observa que las velocidades iniciales del proceso de bioadsorcion
son bastante similares para Cd** y Zn** entre si, y muy superiores a la de la adsorcién de
cr¥

Asimismo, la pendiente observada en los ensayos realizados empleando como
adsorbente el solido P-NaOH son, en general, mayores que cuando se emplea el sélido
P-H,0, correspondiendo las menores velocidades iniciales de adsorcién a los ensayos
realizados con P-HCI.

- Modelo cinético

Dada su expresion matematica, la funcion de error ARE es la que parece mas
apropiada para comparar la validez de los diferentes modelos cinéticos, pues la
magnitud de los valores de g varian considerablemente segun el metal. Por ello, en la
Tabla V.5 se presentan los valores de la funcion de error ARE para todos los casos

ensayados.

En el caso de la adsorcidn de cadmio y cinc, teniendo en cuenta las Figuras V.10

a V.15 y los datos recogidos en la Tabla V.5 se aprecia que el modelo cinético de
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pseudo segundo orden es el que mejor ajusta los datos experimentales en la mayoria de
los casos. En algunos ensayos es el modelo de primer orden reversible el que mejor
representa la dinamica de adsorcion. En cualquier caso se puede indicar que ambos
modelos son aceptables. EI modelo de difusion intraparticular no ajusta en absoluto los

datos experimentales.

Los resultados encontrados para la dinamica de adsorcion de cromo indican que
los modelos que mejor describen su comportamiento cinético son los de Elovich y de
pseudo-segundo orden. EI modelo de primer orden reversible ofrece un menor grado de
ajuste, mientras que el modelo de difusién intraparticular lleva a resultados totalmente

erroneos.

Teniendo en cuenta que los ensayos se hicieron bajo condiciones de perfecta
agitacion, el espesor de la capa limite alrededor de la superficie es minimo y la

resistencia a la difusion no debe ser la etapa controlante.

En lo referente a la velocidad de adsorcion, de acuerdo con los valores obtenidos
para las constantes de velocidad (Tablas V.2 a V.4), se comprueba que las velocidades
de adsorcién de los iones metalicos Cd** y Zn®** son bastante similares entre si y muy

superiores a la encontrada para el Cr**.

También se aprecian diferencias en las velocidades relativas del proceso segun el
solido adsorbente que se emplea. Asi, en general, la adsorcién sobre el sélido P-NaOH
es mas rapida que sobre el P-H,0O, correspondiendo los menores valores de constantes

de velocidad a los ensayos realizados con P-HCI.
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Figura V.18. Dindmica de adsorcién de Cr** con P-HCI. Datos experimentales y
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Tabla V.2. Pardmetros ajustados de los modelos cinéticos empleados para la adsorcién

de Cd*".
P-H,0
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2" orden Elovich intraparticular
Qe K’ Je ky’ o B k
4 0,038 | 29,872 0,040 | 149,90 | 71263139 | 718,0 0,0043
5 0,051 | 4,761 0,051 | 586,21 | 14732372 | 519,3 0,0052
6 0,066 | 2,049 0,067 | 61,52 | 14732372 | 406,2 0,0070
P-NaOH
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2- orden Elovich intraparticular
Qe K’ Qe ko’ o B K
4 0,054 | 29,872 0,055 | 100,65 | 30049774 | 501,3 0,0063
5 0,075 | 29,871 0,076 | 117,60 | 30049774 | 354,9 0,0087
6 0,082 | 1,629 0,084 | 36,55 | 30049774 | 330,0 0,0096
P-HCI
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2" orden Elovich intraparticular
Qe K’ Je ky’ o B k
4 0,035 | 0,149 0,038 6,27 0,053 182,9 0,0043
5 0,059 | 0,259 0,062 7,48 1,446 160,5 0,0073
6 0,076 | 0,166 0,082 3,17 0,163 89,7 0,0092

Tabla V.3 Parametros ajustados de los modelos cinéticos empleados para la adsorcion

de Zn*".
P-H,0
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2" orden Elovich intraparticular
Qe K’ Qe Ky’ o B k
4 0,033 | 5,048 0,033 | 526,88 | 86196 | 636,5 0,0040
5 0,037 | 4,602 0,037 | 432,00 | 86196 | 568,2 0,0045
6 0,046 | 2,611 0,047 | 120,92 | 86196 | 450,9 0,0056
P-NaOH
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2" orden Elovich intraparticular
Qe K’ Qe Ky’ o B Kk
4 0,056 | 34,5012 | 0,056 | 61163 | 8347 3211 0,0068
5 0,062 | 21,977 0,062 | 40473 | 8347 287,1 0,0075
6 0,065 | 21,454 | 0,065 | 30000 | 8347 271,2 0,0080

88



V. Adsorcidn en disoluciones monoelemento

Tabla V.3 (Continucidn) Parametros ajustados de los modelos cinéticos empleados
para la adsorcién de Zn?*.

P-HCI
1% orden 0 , Difusion
pH reversible Pseudo 2" orden Elovich intraparticular
Qe K’ Qe Ky’ o B k
4 0,050 | 0,631 0,053 | 19,33 | 8346 383,3 0,0063
5 0,066 | 0,959 0,068 | 22,27 | 8347 2814 0,0081
6 0,066 | 1,584 0,068 | 39,20 | 8347 277,0 0,0083

Tabla V.4 Parametros ajustados de los modelos cinéticos empleados para la adsorcion

de Cr.
P-H,0
1% orden o , Difusion
pH reversible Pseudo 27 orden Elovich intraparticular
Qe K’ Je Ky’ o B k
3 0,058 | 0,572 0,060 12,36 | 0,723 161,0 0,0040
4 0,248 | 0,008 0,268 0,04 | 0,163 38,1 0,0081
5 0,359 0,015 0,377 0,07 | 0,225 25,5 0,0087
P-NaOH
1% orden 0 , Difusion
oH reversible Pseudo 27 orden Elovich intraparticular
Qe K’ Qe Ko’ o B k
3 0,128 | 0,970 0,134 8,72 | 107,06 | 1117 0,0056
4 0,363 | 0,026 0,366 0,16 0,82 27,7 0,0099
5 0,422 0,228 0,438 0,67 8,01 26,2 0,0154
P-HCI
1% orden o , Difusion
pH reversible Pseudo 27 orden Elovich intraparticular
Qe K’ Je Ky’ o B k
3 0,048 | 0,498 0,049 16,87 | 3,447 246,3 0,0034
4 0,239 0,004 0,266 0,02 | 0,069 41,7 0,0061
5 0,377 0,009 0,398 0,04 | 0,058 20,1 0,0089
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90

Tabla V.5 Valores de la funcidon de error ARE para los ajustes a los
diferentes modelos cinéticos ensayados.

Cd2+
S6lido pH rligrrs?gre Psoeru;leonZg Elovich intrgg:;c:?crljlar
4 5,32 2,05 4,69 45,73
P-H,0O 5 1,24 1,82 6,16 46,57
6 2,49 1,05 5,11 46,14
4 4,38 1,31 4,58 48,75
P-NaOH 5 2,64 0,59 3,79 48,70
6 1,39 1,49 6,23 48,28
4 6,28 3,58 6,30 37,59
P-HCI 5 5,64 2,62 4,54 42,52
6 3,80 3,44 8,29 39,68
Zn2+
Solido pH rleigrrs(]ilgre I:)Soeru(;jeonzg Elovich intrgg;z?cr:ﬂar
4 1,25 0,77 5,27 52,26
P-H,0O 5 1,00 1,13 5,95 52,49
6 0,97 1,55 5,79 52,49
4 3,19 3,20 10,42 53,77
P-NaOH 5 1,88 1,89 9,46 54,19
6 1,05 1,05 7,49 53,26
4 3,74 3,01 13,80 49,56
P-HCI 5 1,77 4,61 12,79 52,02
6 0,99 3,57 8,58 52,20
Cr3+
Solido PH rlee?r/grrs?gre Pssgdde%zg Elovich intrgg;rsgjcrzjlar
3 12,40 8,11 7,98 51,53
P-H,O 4 31,17 27,18 19,32 40,25
5 21,06 16,87 12,58 51,23
3 14,30 12,26 4,54 47,44
P-NaOH 4 23,10 18,17 8,40 46,75
5 15,34 11,15 5,43 50,56
3 7,23 3,67 5,21 46,69
P-HCI 4 31,68 26,60 18,80 39,52
5 23,26 16,98 11,08 46,71
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V.4. ISOTERMAS DE ADSORCION EN DISOLUCIONES MONOELEMENTO

El conocimiento de los datos de equilibrio es fundamental para el disefio de los
equipos en los cuales se realiza la adsorcion. Estos valores se deben determinar

experimentalmente, y dependen entre otros factores de la temperatura y del pH.

Se han obtenido experimentalmente las isotermas de adsorcion de Cd**, Zn*" y
Cr** en los sélidos P-H,0, P-NaOH y P-HCI a diferentes valores de pH. Los datos se
han ajustado a diferentes modelos de isotermas habituales, tales como Langmuir,
Freundlich, Reddlich-Peterson y Sips (Chakravarty et al., 2008; Aslam et al., 2010;
Babarinde, 2011; Zulfikar, 2013), empleando como criterio de ajuste 6ptimo el minimo

valor de la suma de los errores normalizados (SNE) (apartado V.3.2).
V.4.1. Modelos de isotermas de adsorcion
V.4.1.1. Modelo de Langmuir
El modelo de isoterma de Langmuir es el mas ampliamente empleado para
describir el equilibrio de adsorcion. Este modelo se postula bajo los siguientes

supuestos:

- El soluto se adsorbe formando una sola capa sobre la superficie del sélido
adsorbente.

- Los sitios activos se hallan distribuidos uniformemente sobre la superficie
del solido y todos ellos presentan la misma afinidad por un soluto dado.
Esto se traduce en que la energia de adsorcion es caracteristica para cada
solido y adsorbato, pero independiente del grado de ocupacién de los sitios

activos.

- No hay interacciones entre las especies adsorbidas.
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La expresion para este modelo viene dada por (Pankey et al., 2010; Prabakaran y
Arivali, 2012)

bq méxCe
== ec V.20
e 1+hbC, ( )

donde

- Qe es la cantidad de soluto adsorbido por unidad de masa de adsorbente
(mmol/g) en equilibrio con una disolucion de concentracion C. (mmol/l),

- Omax (mmol/g) es la cantidad maxima de soluto que se puede adsorber por
unidad de masa de adsorbente para formar un capa simple completa de
moléculas de soluto en equilibrio con una concentracién suficientemente alta de
adsorbato en disolucién y

- b es una constante para este modelo, la cual esta relacionada con la afinidad de

los centros activos por el soluto.

La aplicacién de este modelo servira para comprobar si los grupos funciénales
presentes en las particulas de aciculas de Pinus halepensis se encuentran uniformemente

distribuidas sobre su superficie.

Las caracteristicas esenciales de la isoterma de Langmuir se pueden expresar en
términos de una constante adimensional, R, que se puede identificar con un factor de
separacién y que esta definido por la expresion (Le Van et al., 2001; Machado et al.,
2002):

1

R =——— ec V.21
b (1+bC,) ( )

donde C; es la concentracion inicial de adsorbato en la disolucién. Los valores de R
indican la forma de la isoterma como sigue (Kadirvelu et al., 2003; Chakravarty et al.,
2008):

Valor de R | Tipo de isoterma
R, >1 Desfavorable
R =1 Lineal
<R <1 Favorable
R.=0 Irreversible
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V.4.1.2. Modelo de Freundlich

El modelo empirico de Freundlich considera que la superficie sobre la que se

produce la adsorcidn es heterogénea, y su ecuacion caracteristica es:
qe = KC,M" (ec V.22)

donde K y n son dos constantes caracteristicas del modelo para cada sistema. K es un
indicador de la capacidad de adsorcion y n es indicador de la intensidad con que se
produce la adsorcion. Por un lado, valores de n mayores que la unidad indican que la
adsorcion es favorable y, por otro, cuanto mas cercanos son estos valores a cero, mas
heterogeneidad presenta el sistema (John et al., 2011; Prabakaran y Arivali, 2012;
Zulfikar, 2013).

De acuerdo con la expresion matematica que representa el modelo, la cantidad
adsorbida por unidad de masa de adsorbente aumenta indefinidamente al hacerlo la
concentracion de adsorbato en disolucion, no teniendo en cuenta el hecho observado
experimentalmente de que en la practica el solido tiene una capacidad limite de
adsorcion. Por eso, el modelo de isoterma de Freundlich es util para bajas

concentraciones de soluto.

Asimismo, este modelo tampoco supone una unica capa de moléculas adsorbidas

sobre el s6lido, como el de Langmuir.

La isoterma de Freundlich se aplica ampliamente en sistemas heterogéneos,
especialmente en la adsorcidbn de compuestos organicos y especies altamente
interactivas sobre carbdn activado y tamices moleculares.

V.4.1.3. Modelo de Sips
El modelo de Sips combina los modelos correspondientes a las isotermas tipo

Langmuir y Freundlich (Din y Mirza, 2013; Copello et al., 2013; Zulfikar, 2013). La

ecuacion de este modelo es:
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1/n

_ bq méxce

_ Mmace (ec V.23)
1+bc, "

e

Este modelo contiene tres parametros, b, qmax ¥ N, los cuales se pueden evaluar

ajustando los datos experimentales a este modelo.

V.4.1.4. Modelo de Reddlich-Peterson

La isoterma de Reddlich-Peterson posee caracteristicas comunes a las isotermas
de Langmuir y Freundlich y sigue la expresion:

e =KR7'CE (ec V.24)

donde Kg, ar y B son las constantes de Reddlich-Peterson.

El exponente [ varia entre 0 y 1. Esta expresion se reduce a una isoterma de tipo
lineal a bajas concentraciones y a la isoterma de Langmuir en el caso particular de que
B=1. Esta ecuacion se ha aplicado a varios sistemas de adsorcion (Ng et al., 2003;
Chakravarty et al., 2008; Copello et al., 2013).

V.4.2. Procedimiento

Para establecer los datos de equilibrio, se pusieron en contacto 0,1 g de s6lido en
los ensayos con Cd** y 0,2 g en los ensayos con Zn** y Cr**, con 50 ml de disolucién
monoelemento de estos iones metélicos de diferentes concentraciones, en el rango
comprendido entre 0 y 300 mg/l. El tiempo de contacto fue de 3 horas para las
disoluciones con cadmio y cinc, y 48 horas para las de cromo. El pH se mantuvo
constante por adicién de NH3 y HNO3 (0,1 y 0,01N). Para Cd** y Zn** se obtuvieron las
isotermas a pH 4, 5y 6, y en el caso del Cr** a valores de pH 3, 4 y 5. Transcurrido el

tiempo de contacto se filtraron las muestras y se analizé el idn metalico en la disolucién.
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V.4.3. Resultados y discusion

Los datos de equilibrio obtenidos experimentalmente se ajustaron a los modelos
de isoterma de Langmuir, Freundlich, Sips y Reddlich- Peterson mediante regresion no
lineal, minimizando las funciones de error descritas en la seccion V.3.2. El objetivo es
investigar el modelo que mas fielmente representa los resultados experimentales y que

puede emplearse en el disefio de estos procesos.

Las Figuras V.19 a V.27 muestran los datos de equilibrio experimentales
(puntos) y las curvas correspondientes al mejor ajuste (lineas) para cada modelo.

Los valores numéricos de los datos experimentales y los valores de las diferentes
funciones de error se recogen en las Tablas A.4.1 - A4.3y A.4.4 - A4.12 del Anexo,

respectivamente.

Todas las isotermas son céncavas hacia el eje de abscisas, por lo que se puede
indicar que la adsorcion de Cd**, zn** y Cr® por los sélidos P-H,O, P-NaOH y P-HCI
es favorable (Belter et al., 1988). Las isotermas ascienden con gran pendiente para
valores bajos de Ce¢ Yy Qe, 10 que indica la existencia de numerosos centros activos
disponibles para unirse a los iones metalicos, ya que el solido se encuentra lejos de su
saturacion. Al aumentar Ce, la pendiente de la curva va disminuyendo hasta formar

practicamente una meseta, lo que refleja la saturacién del adsorbente.

Respecto a la influencia del pH, se aprecia para todos los adsorbentes que al
aumentar el valor del pH para un valor dado de concentracion de ion metalico en la
disolucién (Cd**, Zn** o Cr*"), la cantidad de i6n metalico adsorbido por unidad de
masa de adsorbente aumenta. De esta forma, las isotermas obtenidas a mayor valor de

pH estan por encima de las obtenidas a valores de pH inferiores.

En general, para un mismo valor de pH e i6n metalico, se comprueba que el
solido P-NaOH, obtenido por tratamiento del material original con hidroxido sédico,
presenta una mayor capacidad de adsorcion que el tratado con acido clorhidrico, P-HCI.
El sélido sin pretratar, P-H,O, presenta una capacidad de adsorcion intermedia en el

caso del cadmio, similar al tratado con hidroxido sodico en el caso del cinc y similar al
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tratado con &cido clorhidrico en el caso del cromo. Cabe indicar que los tratamientos
provocan la lixiviacion del solido original, disolviendo diversos constituyentes del
mismo, y produciendo una disminucion considerable en la masa del solido (un 30%).
Por este motivo, el aumento en la capacidad de adsorcidon observado en algunos casos

no justifica la realizacion del tratamiento.

Resultados similares han sido referidos por autores como Chigondo et al. (2013)
en su estudio acerca de la bioadsorcién de Zn®* empleando como bioadsorbente

residuos de masa forestal.

A tenor de los valores de la funcion de error ARE, los modelos que mejor

ajustan las isotermas experimentales son los de Sips y Reddlich-Peterson.

En el caso del modelo de Sips, éste proporciona el valor de la capacidad méaxima
de adsorcion del adsorbente, igual que el de Langmuir. En general, el valor de Qmax
proporcionado por el modelo de Sips es mayor que el obtenido del ajuste de las
isotermas al modelo de Langmuir. En algunos ensayos, el modelo de Sips conduce a
valores de gmax muy elevados, que no son posibles. Este hecho se produce cuando las
isotermas experimentales no acaban en unos valores de q estabilizados, sino que siguen
aumentado con el valor de la concentracion en equilibrio. En estos casos, es conveniente

emplear el valor de gmax Obtenido mediante el ajuste al modelo de Langmuir.

El modelo de Reddlich-Peterson tambiéen proporciona buenos ajustes de los
datos experimentales. Al igual que ocurre con el modelo de Sips, en los casos en los que
el ritmo de crecimiento de g no disminuye la aumentar la concentracion en equilibrio,

las constantes ajustadas del modelo de Reddlich-Peterson toman valores inusuales.

Para la adsorcién de Cd**, se encuentra que los modelos de Langmuir,
Freundlich y Reddlich-Peterson también ajustan adecuadamente las isotermas
experimentales. Si se tiene en cuenta los parametros proporcionados por el modelo de
Langmuir, se observa que la capacidad de adsorcion maxima aumenta al aumentar el
pH, para los tres sélidos adsorbentes empleados. En general, para un mismo valor de pH

la capacidad de adsorcion maxima sigue el orden P-NaOH > P-H,0 > P-HCI. Este
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pardmetro toma valores comprendidos entre 0,10 mmol/g (11,3 mg/g) (P-HCI) y
0,38 mmol/g (42,9 mg/g) (P-NaOH).

Del ajuste al modelo de Freundlich se tienen valores de n comprendidos entre 1
y 10 en todos los casos, lo que indica que el Cd®* se adsorbe favorablemente por los tres
solidos adsorbentes objeto de estudio.

En el caso de la adsorcién de Zn®*, tras el modelo de Sips, normalmente, es el
modelo de Reddlich-Peterson el que mejor ajuste proporciona. La capacidad de
adsorcion maxima, para un mismo solido, aumenta al aumentar el valor del pH. Para un
mismo pH, el mayor valor de gmax corresponde al solido P-H,0O, siendo el menor para el
P-HCI, y oscila entre 0,15 mmol/g (9,6 mg/g) (P-HCI) y 0,45 mmol/g (29,3 mg/g) (P-
H,0). Los valores obtenidos pueden compararse con otros recogidos en la bibliografia.
Cimino et el. (2000) obtuvieron una capacidad de adsorcion pequefia, (1,78 mg/g) en

cascara de avellana.

Al igual que para el Cd®*, el pardmetro n de Freundlich varia entre 1 y 10,

indicando que el proceso de adsorcion es favorable.

En cuanto a la adsorcién de Cr**, el modelo de Sips es el que mejor ajusta los
datos experimentales. Como sucede con los otros dos metales, la capacidad de
adsorcion maxima, para un mismo solido, aumenta al aumentar el valor del pH. Para un
mismo pH, los valores obtenidos de gmax Son muy similares para los sdlidos P-H,O y P-
NaOH, siendo ambos muy superiores que para el sélido P-HCI. Oscila entre 0,12
mmol/g (6,3 mg/g, P-HCI) y 1,01 mmol/g (52,3 mg/g, P-H,O). En la bibliografia se
recogen valores de capacidad méxima de adsorcion para otros bioadsorbentes. Por
ejemplo, Silva et al. (2003) han obtenido un valor de gqmax de 1,30 mmol/g, a pH = 3,5 al
emplear Sargassum como bioadsorbente; Kim (2003) encontrd un valor de 0,49 mmol/g
cuando el bioadsorbente empleado es caparazon de cangrejo. Estos valores son
comparables a los que se han obtenido para los sélidos adsorbentes empleados en este
trabajo.

El parametro n de Freundlich se encuentra entre 1 y 10 en todos los casos.
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Para los tres iones metalicos estudiados, los valores obtenidos del parametro de
equilibrio R, definido para el modelo de Langmuir, oscilan entre 0,0024 y 0,9748.
Segun lo indicado en el apartado V.4.1.1, el hecho de que éstos estén comprendidos

entre 0 y 1 indica que la adsorcion es favorable.
Si se compara la capacidad de adsorcion, en mg/g, de los iones Cd**, Zn*" y

Cr¥, se aprecia que es mayor para el Cr®, y presenta valores aproximadamente

similares para el Cd** y el Zn*".
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Figura V.19. Isotermas de adsorcion de Cd** con P-H,0. Datos experimentales y mejor
ajuste a diferentes modelos de isotermas. Mgsigo= 0,1 ¢; Vdisolucien= 50 ml;
teontacto= 3 horas.
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Figura V.20. Isotermas de adsorcién de Cd®* con P-NaOH. Datos experimentales y
mejor ajuste a diferentes modelos de isotermas. Mgsiigo= 0,1 0; Visolucion= 50 ml;
teontacto= 3 horas.
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Figura V.21. Isotermas de adsorcién de Cd** con P-HCI. Datos experimentales y mejor

ajuste a diferentes modelos de isotermas.
teontacto= 3 horas.

Mssiido= 0,1 0; Vdisolucion= 90 ml;
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Figura V.23. Isotermas de adsorcién de Zn** con P-NaOH. Datos experimentales y
mejor ajuste a diferentes modelos de isotermas. Mssiigo= 0,2 0; Vdisolucion= 50 ml;
teontacto= 3 horas.
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Figura V.24. Isotermas de adsorci6n de Zn** con P-HCI. Datos experimentales y mejor
ajuste a diferentes modelos de isotermas. Mgido= 0,2 0; Vdisolcion= 50 ml;
teontacto= 3 horas.
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Figura V.25. Isotermas de adsorcién de Cr®* con P-H,0. Datos experimentales y mejor

ajuste a diferentes modelos de isotermas.
tcontactoz 48 hOI’aS.

Msslido= 0,2 0; Vdisolwcion= 50 ml,
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Figura V.26. Isotermas de adsorcion de Cr** con P-NaOH. Datos experimentales y
mejor ajuste a diferentes modelos de isotermas. Mssiigo= 0,2 0; Vdisolucion= 50 ml;
teontacto= 48 horas.
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Figura V.27. Isotermas de adsorcién de Cr** con P-HCI. Datos experimentales y mejor

ajuste a diferentes modelos de isotermas.

tcontacto= 48 horas.

Mssiido= 0,2 0; Vdisolucion= 90 ml;
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Tabla V.6. Parametros caracteristicos de los modelos de Langmuir, Freundlich, Sips y
Reddlich-Peterson para la adsorcién de Cd**.

P-H,0
Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
pH 0 max b K n b 0 max n Kr ar B
4 10,201 {1,568 0,114 | 1,990 |0,555| 0,334 | 1,404 | 0,680 | 4,769 |0,644
5 10,205 [4,824| 0,164 | 2,707 | 2,226 | 0,244 |1,318| 1,526 | 8,143 |0,830
6 | 0,256 [8,466| 0,228 | 3,025 | 5,609 | 0,272 |1,125| 2,446 | 9,628 |0,935
P-NaOH
Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
pH 0 max b K n b 0 max n Kr ar B
4 10,353 1,305 0,193 | 1,798 |0,005| 36,738 | 1,792 | 2964 | 15444 |0,494
5 10,341 [4,068| 0,273 | 2,642 | 0,005 | 56,875 |2,633 | 4148 | 15217 |0,621
6 | 0,382 |7,045| 0,337 | 3,069 |0,009 36,733 |3,050| 8171 | 24236 |0,674
P-HCI
Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
pH 0 max b K n b 0 max n Kr ar B
4 10,101 | 3,636 0,076 | 2,693 |0,001|56,968 | 2,690 | 1227 | 16262 |0,628
5 |0,103 [48,67| 0,102 | 7,536 | 0,001 91,736 | 7,529 | 2668 | 26269 |0,867
6 | 0,199 [156,1| 0,206 | 5,742 | 0,016 | 12,946 | 5,677 | 3300 | 16063 |0,826

Tabla V.7. Parametros caracteristicos de los modelos de Langmuir, Freundlich, Sips y
Reddlich-Peterson, para la adsorcién de Zn?".

P-H,0

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max b

K n

b

q max

Kr

dr

B

0,185 | 1,255

0,092 | 2,040

0,695

0,241

1,280

0,327

2,309

0,798

0,242 | 2,379

0,151 | 2,384

1,166

0,305

1,297

0,846

4,191

0,807

0,448 | 1,662

0,249 | 2,094

2,286

0,409

0,903

0,764

1,716

1,007

P-NaOH

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max b

K n

b

q max

Kr

dr

B

0,164 | 1,982

0,094 | 2,467

0,670

0,250

1,617

0,718

6,176

0,750

0,248 | 4,629

0,180 | 3,185

0,693

0,456

2,220

5,957

31,228

0,760

0,398 | 8,630

0,325 | 2,802

1,488

0,569

1,568

5,773

16,163

0,793

P-HCI

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max b

K n

q max

Kr

dr

B

0,146 | 1,611

0,079 | 2,353

0,975

0,175

1,251

0,309

2,584

0,850

0,196 | 3,998

0,146 | 3,862

0,006

23,720

3,841

10267

70222

0,741

0,355 | 6,666

0,285 | 3,468

0,004

58,475

3,460

19401

68899

0,714
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Tabla V.8. Parametros caracteristicos de los modelos de Langmuir, Freundlich, Sips y
Reddlich-Peterson, para la adsorcion de Cr**.

P-H,0

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max

b

K

n

b

q max

Kr

dr

B

0,347

0,134

0,044

1,396

0,003

14,211

1,390

70,213

1592

0,284

0,478

1,135

0,237

2,471

0,519

0,717

1,521

1,056

3,287

0,752

1,006

2,128

0,618

1,713

2,446

0,971

0,923

1,728

1,446

1,190

P-NaOH

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max

b

K

n

b

q max

Kr

ar

B

0,324

1,265

0,172

3,083

0,064

2,879

2,797

13213

75149

0,672

0,579

12,75

0,486

3,487

2,932

0,704

1,587

34724

71424

0,713

0,997

9,908

0,782

2,870

27,77

0,921

0,777

9,057

8,925

1,103

P-HCI

Langmuir

Freundlich

Sips

Reddlich-Peterson

q max

b

K

n

q max

Kr

ar

B

0,120

0,887

0,051

2,270

0,003

14,138

2,260

0,163

1,966

0,793

0,419

4,495

0,306

3,083

0,535

0,915

2,201

483,56

1574

0,676

0,772

9,684

0,619

3,082

26,17

0,725

0,767

6,011

7,269

1,135
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Tabla V.9. Valores de la funcion de error ARE para los ajustes a los diferentes
modelos de isotermas ensayados.

Cd2+
Sélido pH Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
4 7,20 5,05 4,69 5,04
P-H,0O S 3,47 5,37 1,97 2,16
6 1,60 7,54 1,41 1,20
4 11,60 6,31 8,01 6,02
P-NaOH S 11,05 1,47 1,48 1,47
6 11,93 1,82 1,81 1,81
4 2,37 8,00 8,01 7,92
P-HCI 5 3,59 1,47 1,47 1,57
6 8,78 0,63 0,74 0,85
Zn2+
Solido pH Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
4 3,89 4,43 1,71 1,88
P-H,0O S 4,16 5,52 2,01 1,29
6 2,77 11,20 2,71 2,74
4 5,18 3,95 1,98 2,46
P-NaOH S 10,31 5,06 3,64 3,84
6 6,29 8,77 3,60 3,35
4 4,45 6,06 3,07 3,64
P-HCI 5 14,61 5,71 5,66 5,81
6 14,08 3,25 3,25 3,41
cr*
Sélido pH Langmuir Freundlich Sips Reddlich-Peterson
3 9,97 8,07 8,11 8,46
P-H,0O 4 2,47 2,55 1,04 1,16
S 4,07 11,77 4,02 3,76
3 12,28 7,67 7,69 8,02
P-NaOH 4 8,95 10,99 2,90 11,94
S 7,81 27,73 2,05 4,61
3 3,14 3,92 3,88 1,70
P-HCI 4 11,09 3,34 1,42 3,36
S 6,27 22,33 5,17 4,23
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V.5. INFLUENCIA DE LA PRESENCIA DE IONES MAYORITARIOS

Una de las variables que influyen sobre la bioadsorcion de iones de metales
pesados es la presencia de otros iones metalicos en la disolucion, ya que éstos, como

especies ionicas, pueden competir por los lugares activos en el solido bioadsorbente.

En la bibliografia consultada existen numerosas referencias sobre la influencia
de los iones Na*, K*, Ca** y Mg®* sobre la reduccién del rendimiento de la bioadsorcion
de metales pesados, al competir con ellos por los sitios activos del sélido y al reducir la

actividad de los metales pesados (Villaescusa et al., 2004; Martinez et al., 2006).

Las aguas residuales contienen de forma habitual iones Na*, K*, Mg®* y Ca**, de
forma que se ha considerado interesante estudiar la influencia que la presencia de dichos
iones puede ejercer sobre la adsorcién de Cd**, Zn** y Cr®" en los sélidos adsorbentes
considerados (P-H,O, P-NaOH y P-HCI).

V.5.1. Procedimiento

Para este tipo de ensayo se prepararon disoluciones monoelemento de Cd**, zn**
y Cr** que poseian diferentes concentraciones del catién metalico cuya interferencia se
pretendia evaluar (entre 0 y 800 mg/l). Se colocaron 50 ml de cada una de las
disoluciones preparadas, en frascos de vidrio de 100 ml de capacidad, y se adiciond una
cantidad conocida de solido adsorbente. Se mantuvo la suspension agitada
magnéticamente durante el tiempo habitual para cada metal a temperatura ambiente
ajustando en todo momento el pH a un valor de 5 con NH3 (0,1 y 0,01 N) o HNO3; (0,1

y 0,01 N). Concluido el ensayo, se filtrd y analiz6 la muestra.

Las condiciones de ensayo para cada caso se resumen en la Tabla V.10.
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Tabla V.10. Condiciones de ensayo. Influencia de iones mayoritarios.

Metal Ci (mg/l) Mssiido (9) teontacto (1)
cd* 50 0,1 3
zn** 50 0,2 3
cr¥ 100 0,2 48

V.5.2. Resultados y discusion

En las Figuras V.28, V.29 y V.30 se representa la cantidad de cadmio, cinc y
cromo adsorbida por unidad de masa de s6lido adsorbente frente a la concentracién
inicial de cada uno de los iones mayoritarios. Los valores numeéricos de los ensayos se

recogen en la Tabla A.5.1 del Anexo.

Se observa que la capacidad de adsorcion de los iones divalentes Cd** y Zn** se
ve afectada en mayor medida por la presencia de estos iones competidores. Sin
embargo, la capacidad de adsorcién para el Cr** sélo se ve reducida muy ligeramente en
algunos casos. Ello se explica porque los iones Na*, K*, Mg®* y Ca** son mono y
divalentes, por lo que compiten en inferioridad de posibilidades con el Cr**. Sin
embargo, como se observa, su competencia si es importante en la adsorcién de los

metales divalentes Cd** y Zn?*,

Para el cadmio y cinc, donde si se observa el efecto de la competencia por los
sitios activos, se pueden apreciar diferencias importantes entre los comportamientos de
los iones mayoritarios. En estos casos, para un mismo metal, la reduccion de la cantidad
adsorbida por unidad de masa de adsorbente es mayor para Ca** y Mg®* que para K* y
Na®. Ello vuelve a explicarse por sus diferentes cargas eléctricas, presentando los iones

divalentes una mayor afinidad por los sitios activos que los monovalentes.

En la Tabla V.11 se muestra la reduccion en las cantidades adsorbidas de cada
metal por unidad de masa de adsorbente como consecuencia de la presencia en
disolucién de 800 mg/l de cada uno de los iones mayoritarios, respecto a la cantidad

adsorbida sin competencia.
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Tabla V.11 Porcentaje de reduccién de la cantidad de i6n metalico adsorbido para una
concentracion inicial de 800 mg/I de diferentes iones mayoritarios en la disolucion.

Solido Metal 16n mayoritario
Na* K* Mg~ Ca’
cd* 44,3 52,6 97,8 98,9
P-H,0 zZn** 225 14,8 66,2 83,6
crt 7.3 0,0 1,8 0,0
cd* 435 51,4 87,8 95,8
P-NaOH Zn** 0,0 0,0 51 68,8
cr¥t 0,0 0,0 0,0 0,0
cd* 47,1 30,5 81,7 90,2
P-HCI Zn** 41,4 40,2 74.9 83,9
cr¥t 10,3 0,0 11,7 0,0

De acuerdo con los resultados obtenidos se puede concluir que la presencia de
iones Ca?*y Mg?* influye adversamente sobre la cantidad de ién metalico adsorbido, de
forma mucho maés significativa que la presencia de los iones Na* y K*. Este resultado
concuerda con lo indicado por otros investigadores: poseen un mayor poder competidor
los iones de mayor valencia por los lugares activos presentes en los tres sélidos
adsorbentes (Al-Asheh y Duvnjak, 1997; Kappor y Viraraghavan, 1997; Villaescusa et
al., 2004).
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Figura V.28. Cadmio adsorbido por unidad de masa de sélido adsorbente frente a la

concentracion de Na‘, K*, Mg*" y Ca®*, para: (8) P-H,O (b) P-NaOH y (c) P-HCI.
Msstido= 0,1 9; Vdisolucion= 50 ml; pH=5,0, tcontacto= 3 horas.
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concentracion de Na‘, K*, Mg** y Ca®*, para: (8) P-H,O (b) P-NaOH y (c) P-HCI.
Msslido= 0,2 9; Vdisolucion= 50 ml; pH=5,0, tcontacto= 3 horas.
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VI. ADSORCION EN SISTEMAS BINARIOS

VI1.1. INTRODUCCION

Con anterioridad se ha estudiado el efecto que sobre la adsorcién de un ién
metalico tiene la presencia en el medio acuoso de otros iones que suelen acompafiarlo
en aguas residuales, como Na*, K*, Ca** y Mg®*. Sin embargo, el objeto de esa parte del
trabajo fue establecer como la capacidad de adsorcion de un i6n metalico de caracter
contaminante se podia ver afectada por la presencia de iones que suelen estar presentes

en cualquier tipo de agua.

A menudo, en las aguas residuales industriales se encuentra presente mas de un
metal pesado. Por ello, es interesante explorar el comportamiento de la mezcla e
investigar el efecto de la concentracion de cada uno de los metales sobre la cantidad
adsorbida de los demaés. Para ello, es preciso estudiar las cinéticas e isotermas de
equilibrio de los sistemas multicomponente, aspecto que estd mereciendo actualmente
gran atencion. Asi por ejemplo, Ramsenthil et al. (2010) han estudiado la adsorcion

conjunta de los cationes cinc y cobre sobre micro algas inmovilizadas en gel de silice.

Aunque existen diversos modelos que describen la adsorcion en sistemas
multicomponente (Al-Qahtani, 2012; Govindaraj, 2012), en este trabajo se han
empleado los modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips. Dichos modelos se
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han empleado para ajustar los datos de equilibrio obtenidos experimentalmente asi
como para predecir dichas isotermas de equilibrio a partir de los parametros

correspondientes a las isotermas en sistemas monocomponente.

Como solido adsorbente se ha empleado aciculas de Pinus halepensis (pino
carrasco), lavadas con agua corriente y agua destilada, secadas, troceadas, molidas y
tamizadas, seleccionando un tamafio de particula inferior a 0,15 mm. La eleccion de este
solido en los ensayos que siguen en lo que resta de trabajo frente a los otros dos solidos
empleados en el estudio de sistemas monoelemento, obtenidos por tratamiento con HCI
y NaOH, se justifica porque de dicho estudio se desprende que en el caso del sélido
tratado con acido clorhidrico, éste veia disminuida su capacidad adsorbente y el ligero
aumento de ésta en el caso del sélido tratado con hidréxido sodico no es suficiente para
justificar dicho tratamiento. Los ensayos se han realizado a pH 4 para evitar la posible

precipitacion de los iones metalicos en disolucion.

Antes de realizar la estimacién de las isotermas de adsorcion, se debe establecer
el tiempo de contacto entre las fases solido-liquido necesario para que se alcance el
equilibrio, tal y como se hizo en los sistemas monoelemento. A continuacion se aborda

este aspecto.

VI.2. CINETICA DE ADSORCION EN SISTEMAS BINARIOS

Para realizar el estudio cinético de la adsorcion en los sistemas binarios Cr-Cd,
Cr-Zn y Zn-Cd se puso en contacto un litro de disolucion conteniendo los dos iones
metalicos a estudiar y 4 gramos de solido adsorbente. Las concentraciones de i6n

metalico en las disoluciones empleadas en estos estudios cinéticos fueron las siguientes:

- 50 mg/I Cr** + 50 mg/l Cd**; 200 mg/l Cr** + 200 mg/l Cd**;
- 50 mg/l Cr** + 50 mg/l Zn**; 200 mg/l Cr** + 200 mg/l Zn**;
- 50 mg/l Zn** + 50 mg/l Cd**; 200 mg/l Zn** + 200 mg/l Cd*".

En todos los casos, el pH de la disolucion se mantuvo constante en un valor de

4,0 mediante la adicion de disolucion de acido nitrico 6 amoniaco (0,01 N, 0,1 Ny 1 N).
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Se tomaron muestras a diferentes intervalos de tiempo, las cuales se filtraron y
analizaron mediante espectrofotometria de absorcion atdmica. En las Figuras VI.1 —
V1.6 se presenta la evolucion con el tiempo de la cantidad de cada i6n metalico
adsorbido por gramo de solido adsorbente. Los valores numéricos se presentan en las
Tablas A.6.1 — A.6.3 del Anexo.

En el caso del sistema Cr-Cd (Figuras VI.1 y VI.2), se aprecia que el Cd** se
adsorbe rapidamente, y su concentracion de equilibrio se alcanza antes de una hora. Sin
embargo, la velocidad de adsorcién del Cr** es menor, y el tiempo necesario para
alcanzar el equilibrio se ve afectado sustancialmente por la concentracion de este idn en

la disolucion.

En cuanto al sistema Cr-Zn (Figuras V1.3 y VI1.4), se observa que el cinc se
adsorbe rapidamente al comenzar el proceso, y posteriormente se produce una ligera
desorcion de dicho i6n hasta alcanzar el equilibrio en un tiempo relativamente corto. Al
igual que en el sistema Cr-Cd, la velocidad de adsorcién del Cr** es baja, y menor al
aumentar su concentracion. La desorcién del Zn?* adsorbido se puede justificar debido a
que su velocidad de adsorcién inicial es mayor que la del Cr®*, pero posteriormente el
Zn** adsorbido es desplazado de los sitios activos por el Cr**, ya que el sélido presenta

una afinidad mayor hacia el Cr**.

En el sistema Zn-Cd (Figuras V1.5 y V1.6), ambos iones se comportan de forma
similar: la velocidad de adsorcion inicial es alta en ambos casos, para ir disminuyendo

posteriormente hasta alcanzar el equilibrio en un breve periodo de tiempo.

Estos resultados estan en concordancia con los valores obtenidos por Pinzon-
Bedoya (2005) al estudiar la bioadsorcion sobre hojas muertas de Posidonia oceanica

de los mismos sistemas binarios.
De esta forma, a la hora de obtener las isotermas de adsorcion, el tiempo de

contacto establecido para cada sistema binario ha sido: 10 dias para el sistema Cr-Cd, 6

dias para el sistema Cr-Zn y 3 horas para el sistema Zn-Cd.
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Figura VI.1. Variacién de la cantidad de Cr** y Cd®* adsorbida con el tiempo
para una concentracion inicial de 50 mg/l en ambos metales.
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Figura V1.2. Variacién de la cantidad de Cr** y Cd®* adsorbida con el tiempo
para una concentracion inicial de 200 mg/l en ambos metales.
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Figura V1.3. Variacion de la cantidad de Cr®* y Zn** adsorbida con el tiempo
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Figura VI.4. Variacién de la cantidad de Cr** y zn** adsorbida con el
tiempo para una concentracion inicial de 200 mg/l en ambos metales.
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Figura V1.5. Variacion de la cantidad de Cd** y Zn?* adsorbida con el
tiempo para una concentracion inicial de 50 mg/l en ambos metales.
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tiempo para una concentracion inicial de 200 mg/l en ambos metales
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VI.3. ISOTERMAS DE ADSORCION EN SISTEMAS BINARIOS

Una vez fijado el tiempo de contacto necesario para alcanzar el equilibrio en
cada sistema binario, se han determinado experimentalmente las isotermas de adsorcién
de los sistemas binarios constituidos por los iones metalicos Cr¥*, Cd** y zn*.
Posteriormente se ha comprobado si los modelos de Langmuir, Freundlich y Sips,
“extendidos” para sistemas bicomponente, permiten predecir las isotermas de los
sistemas binarios teniendo en cuenta los parametros obtenidos para los sistemas

monoelemento.

Seguidamente, los datos experimentales se han ajustado a dichos modelos
empleando diferentes funciones de error para obtener los parametros optimos en cada

Caso.

A continuacion se presentan los modelos de Langmuir, Freundlich y Sips,
“extendidos” para sistemas bicomponente, para, seguidamente, incluir los resultados

obtenidos.

V1.3.1. Modelos de isotermas en sistemas binarios

V1.3.1.1. Modelo de Langmuir

El modelo de isoterma de Langmuir introducido en la seccion V.4.1.1 supone
una distribucion homogénea sobre la superficie del solido de los sitios activos a los que
se pueden enlazar los iones metélicos, asi como que todos los sitios activos poseen la
misma afinidad por un determinado sustrato y que no existe interaccion entre las
moléculas adsorbidas. Este modelo puede ser extendido, asumiendo las mismas
condiciones anteriores, para la adsorcion en sistemas multicomponente (Al-Qahtani,

2012; Govindaraj, 2012), segun la ecuacion:

(ec. VI.1)
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donde:

Ci: concentracion de equilibrio del componente i en la fase acuosa, mM.
gi: cantidad de componente i adsorbido por unidad de masa de adsorbente, mmol/g,

en el sistema multicomponente.

q? y bi: constantes de Langmuir del componente i, siendo q° = i max -

Ck (k =1, 2,... N; N: nimero de componentes): concentracion de equilibrio del
componente k en la fase acuosa, mM.

bk (k = 1, 2,... N; N: nimero de componentes): constantes de Langmuir del
componente k.

V1.3.1.2. Modelo de Freundlich

El modelo de Freundlich asume que la distribucion de los grupos activos es

heterogénea, por lo que varia la afinidad para la adsorcién (Papageorgiou et al. 2009;

Al-Qahtani, 2012; Govindaraj, 2012). EI modelo extendido para describir la adsorcion

en sistemas multicomponente responde a la expresion, para el metal 1:

¢ = n(K,/n,)"™C, N
1= -n
[(Kl/nl)m1 C, +(K,/n,)" Cz]l

A, (ec. VI1.2)

donde:

N1, N2, Ky y K2: constantes del modelo de Freundlich para los componentes 1y

1in, 1/n, 1ng 1n,
Ag, =(ny—n,) (K, )7 C,(K,/n,) =€, o < In (ﬁj Cl(&j C,
[(Kl/nl)lmlc1 +(K2/n2)1/nzcz] Ny N

(ec. VI.3)

Nk Gy, (K, ) C
(KyJn,)™C, + (K,/n,)™" C,

(ec. VI1.4)

Se usan las mismas expresiones para el componente 2, cambiando en las

ecuaciones el subindice 1 por 2.
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V1.3.1.3. Modelo de Sips

El modelo empirico de Sips es una combinacion de los modelos de Langmuir y
Freundlich. Su extension al estudio de sistemas multicomponente se puede expresar por
medio de diferentes ecuaciones, una de las cuales es la siguiente (Al-Ashed et al., 2000;
Ho et al., 2002; Volesky, 2003; Papageorgiou et al. 2009):

N (Un;)—
q?bici(zbkckj
k=1
1/n;
l+(z bkaj

k=1

q; = (ec. VL5)

donde:

e (;: cantidad de componente i adsorbido por unidad de masa de adsorbente, mmol/g,
en el sistema multicomponente.

e Cy (k=1, 2,... N; N: numero de componentes): concentracion de equilibrio del

componente k en la fase acuosa, mM.

o qiO , bi y by son constantes en este modelo. En este caso, qi0 corresponde a ; ay -

V1.3.2. Determinacion experimental de isotermas de adsorcion en sistemas binarios

Se prepararon disoluciones que contenian diferentes concentraciones de los
iones metalicos presentes en la mezcla binaria objeto de estudio. Las concentraciones

aproximadas de las disoluciones preparadas se muestran en la Tabla VI.1.

Tabla VI.1. Concentracion aproximada de las disoluciones preparadas para
los sistemas bicomponente Me;-Me,.

10mg/l Me; 20 mg/l Me; 50 mg/l Me; 100 mg/l Me; 200 mg/l Me;
10 mg/l Me, 10 mg/l Me, 10 mg/l Me, 10 mg/l Me;, 10 mg/l Me;,
20 mg/l Me;, 20 mg/l Me, 20 mg/l Me, 20 mg/l Me; 20 mg/l Me;,
50 mg/l Me, 50 mg/l Me, 50 mg/l Me, 50 mg/l Me; 50 mg/l Me;,
100 mg/l Me, 100 mg/l Me, 100 mg/l Me, 100 mg/l Me, 100 mg/l Me;,
200 mg/l Me, 200 mg/l Me, 200 mg/l Me, 200 mg/l Me, 200 mg/l Me;,
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En frascos de 100 ml se pusieron en contacto mediante agitaciéon magnética 40
ml de cada disolucion y 0,16 gramos de solido adsorbente. EI pH de operacion se
mantuvo constante en 4,0 mediante la adicion de disolucion de acido nitrico 6 amoniaco
(0,01 N, 0,1 N y1N). Transcurrido el tiempo de contacto seleccionado (3 horas, 6 y 10
dias para los sistemas Zn-Cd, Cr-Zn y Cr-Cd, respectivamente) la disolucion se filtro y

analizo mediante espectrofotometria de absorcion atémica.

La cantidad de ion metalico adsorbido por unidad de masa de sélido adsorbente
se calculé aplicando la ecuacién V.2.

En las Figuras VI.7 — VI1.12 se presentan los valores experimentales de qe; frente
a Ce; para los tres sistemas binarios estudiados, observandose en ellas la influencia que
la presencia de cada ion metalico ejerce sobre la adsorcion del otro i6n en la mezcla

binaria. Los valores numéricos se recogen en las tablas A.7.1 — A.7.3 del Anexo.

En todas las isotermas se observa que el valor de g, aumenta considerablemente
cuando la concentracion de ién metalico en la disolucion no es muy elevada.
Posteriormente, a valores de C, grandes, el valor de g. tiende a estabilizarse. Esto se
relaciona con un elevado namero de sitios activos libres sobre la superficie del sélido
cuando las concentraciones son bajas, para luego ir haciéndose menor al aumentar la

concentracion de i6n metalico, a causa de la saturacion del solido.

En todos los casos se observa la competencia que cada ion ejerce sobre el otro
por los sitios activos, pues la presencia de concentraciones crecientes de un idn provoca

una disminucion de la cantidad adsorbida del otro.

En los sistemas Cr-Cd y Cr-Zn se observa que la presencia de iones Cr**
modifica fuertemente la isoterma de adsorcion del otro i6n, mientras que la presencia de
los iones Cd** 0 Zn?* en mezcla binaria con Cr** apenas afecta a la isoterma de éste
ultimo. Este hecho indica que las aciculas de Pino Carrasco tienen una mayor afinidad

hacia el Cr** que hacia Cd** y Zn**.
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Figura V1.7. Influencia de la presencia de Cr** sobre la adsorcién de Cd** en el sistema
Cr-Cd. mggiigo= 0,16 0; Vdisolucion= 40 ml; pH=4,0; tcontacto= 10 dias.
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Figura V1.8. Influencia de la presencia de Cd®* sobre la adsorcién de Cr** en el sistema
Cr-Cd. mgsiigo= 0,16 9; Visolucion= 40 ml; pH=4,0; teontacto= 10 dias.
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Figura V1.9. Influencia de la presencia de Cr** sobre la adsorcién de Zn®* en el sistema
Cr-Zn. mgsligo= 0,16 g; V gisolucion= 40 ml; pH=4,0; tcontacto= 6 dias.
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Figura VI.10. Influencia de la presencia de Zn®** sobre la adsorcién de Cr** en el
sistema Cr-Zn. Mggjigo= 0,16 g; Vgisolucisn= 40 ml; pH=4,0; teontacto= 6 dias.
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Figura VI.11. Influencia de la presencia de Cd** sobre la adsorcién de Zn®* en el
sistema Cd-Zn. mggligo= 0,16 0; Vdisolucion= 40 ml; pH=4,0; tcontacto= 3 h.
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Figura V1.12. Influencia de la presencia de Zn** sobre la adsorcién de Cd** en el
sistema Cd-Zn. Myglido= 0,16 9; Vdisolucion= 40 ml; pH=4,0; tcontacto= 3 h.
En las mezclas binarias Zn-Cd se observa que la presencia de cada ion metalico

produce una disminucion de la capacidad de adsorcion del otro i6n metalico. Este hecho

se hace mas patente al incrementarse la concentracion de los iones.

- Factor de Separacion. Para todos los puntos de todas las isotermas se ha
calculado el factor de separacién, definido como:

(ec. VI1.6)

donde los subindices 1 y 2 corresponden a los iones metalicos adsorbidos.

Los valores obtenidos para K se muestran en las Tablas A.7.4a — A.7.4c del
Anexo. Dichos valores de K se encuentran comprendidos entre 1 y 10 para el sistema
Cr-Cd, entre 7 y 30 para el sistema Cr-Zn, y entre 0 y 2 para el sistema Zn-Cd. Esto
pone de manifiesto que la afinidad entre el s6lido adsorbente y el ién metalico Cr** es
mayor que para los iones Cd** y Zn?*. Por otra parte, el sélido presenta una afinidad
similar por los iones Cd** y Zn?*, ya que los valores de K se sitdan en las proximidades

de la unidad.

V1.3.3. Prediccion de isotermas de adsorcion en sistemas binarios

Diversos investigadores han empleado diferentes modelos para predecir las
isotermas de adsorcion de sistemas binarios (Cu**-Cd?*, Cu?*-Ni**, Cd**-Ni?*, etc.)
empleando como material adsorbente corteza de pino, carbdn activado, diferentes tipos
de algas, etc. (Al-Qahtani, 2012; Govindaraj, 2012).

Asi, una vez obtenidos los datos experimentales de las isotermas de adsorcién

en los sistemas bicomponente estudiados, se procedié a evaluar la posibilidad de

predecir los mismos aplicando los modelos de Langmuir, Freundlich y Sips, extendidos,
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teniendo en cuenta los pardmetros obtenidos para estos modelos en los sistemas
monoelemento.

En las Figuras VI1.13 — VI.21 se representan los valores de g, calculados
teoricamente al aplicar estos tres modelos de isotermas de adsorcion, frente a los
determinados experimentalmente, para cada uno de los iones metalicos presentes en el
sistema binario, asi como los valores de Qe orar COrrespondiente a los dos iones metalicos
presentes en el sistema binario. Los datos numéricos se encuentran en las Tablas A.7.5 -
A.7.7 del Anexo.

En las Tablas VI.2 — V1.4 se recogen los pardmetros caracteristicos de los
modelos de isotermas monocomponente empleados para realizar estas predicciones,
junto con los valores obtenidos para las funciones de error descritas en la seccion V.3.2
al ser aplicadas para valorar las desviaciones entre los valores de g, predichos por cada
modelo y los experimentales.

Lo primero que destaca al observar las Figuras VI1.13 — V1.21 es que los valores
de ge predichos a concentraciones bajas se aproximan mas a los experimentales que
aquellos que corresponden a concentraciones mayores. En general, se aprecia que los
tres modelos no predicen adecuadamente los valores experimentales de equilibrio en los

tres sistemas binarios estudiados.

Asimismo, al observar las figuras, y teniendo en cuenta los valores de las
funciones de error calculados y recogidos en las Tablas V1.2 — V1.4, se puede indicar
que los modelos de Langmuir y Sips permiten predecir valores de datos de equilibrio
mas proximos a los experimentales en los tres sistemas binarios estudiados, en
comparacion con los valores obtenidos a partir del modelo de Freundlich. Los modelos

de Langmuir y Sips llevan a valores muy similares.

En los sistemas Cr-Cd y Cr-Zn los valores de ge predichos para el cromo son

menores que los experimentales, mientras que para el otro metal ocurre lo contrario.

Se aprecia que los valores predichos para el sistema Zn-Cd son mas exactos que

los predichos para los otros dos sistemas binarios.
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Figura VI1.16. Prediccion de valores de q. para el sistema Cr-Zn a partir del
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Figura VI.17. Prediccion de valores de qe. para el sistema Cr-Zn a partir del
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Figura VI1.18. Prediccion de valores de q. para el sistema Cr-Zn a partir del
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Figura VI1.19. Prediccidn de valores de g para el sistema Zn-Cd a partir del
modelo extendido de Langmuir para cadmio, cinc y la suma de los dos metales.
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Figura V1.20. Prediccién de valores de g para el sistema Zn-Cd a partir del
modelo extendido de Freundlich para cadmio, cinc y la suma de los dos metales.
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Figura VI1.21. Prediccién de valores de g para el sistema Zn-Cd a partir del
modelo extendido de Sips para cadmio, cinc y la suma de los dos metales.
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Tabla VI1.2. Valores de las funciones de error para los valores de g. predichos por
los modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips aplicados al sistema Cr-Cd.

Parametros Funciones de Error
Modelo L
Caracteristicos ERRSQ HYDBRI MPSD ARE EABS
qmaX,CraJr O 478
f)m’}lo"g) 0,169 404 | 12295 | 46,98 1,73
Cr
(/mmoly | 1
Langmuir | dmaxca | (9201
f)m”;""g) 0,021 2,74 50,92 | 98,77 0,60
Cd
(/mmoly | 1208
Grotal 0,190 6,78 133,08 | 145,75 2,33
Ker™ 0,238
(I/mmol) ' 1,895 31,42 | 43618,85 | 99,97 4,29
Nert 2,471
Freundlich | Kcd® 0.114
(/mmol) ’ 0,754 76,20 429,86 | 252,81 2,18
Neg?” 1,990
Grotal 2,649 107,63 | 43620,97 | 352,79 6,47
3+
qmax,Cr
(mmol/g) 0718
ber™” 0519 | 0095 | 251 | 8081 | 31,20 | 1,24
(I/mmol) '
Nee 1,521
SIpS qmaX,CdZJr 0.334
(mmol/g) '
bea” 0555 | 0028 | 380 | 5767 | 11127 | 0,69
(I/mmol) '
Neg?” 1,404
Grotal 0,123 6,31 99,27 142,47 1,93
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Tabla VI1.3. Valores de las funciones de error para los valores de g, predichos por los
modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips aplicados al sistema Cr-Zn.

Parametros Funciones de Error
Modelo A
Caracteristicos ERRSQ HYDBRI MPSD ARE EABS
qmaX,CraJr O 478
f)m’}lo"g) 0,421 860 | 36576 | 68,383 2,85
Cr
(/mmoly | 1
Langmuir | dmaxzn’ | (185
f)m“zlo"g) 0027 | 10,79 | 6453 | 64152 | 074
Zn
(/mmoly | 12
Grotal 0,448 19,39 371,41 | 710,35 3,59
Ker™ 0,238
(/mmol) ' 5,290 70,70 | 65786,12 | 113,74 6,33
Nee 2,471
Freundlich | Kzn*' 0.093
(/mmol) ’ 4,978 703,99 | 164,71 | 4006,22 5,78
Nzn2* 2,040
Grotal 10,268 | 774,69 | 65786,33 | 4119,97 | 12,11
3+
qmax,Cr
(mmol/g) 0718
ber™” 0519 | 0377 | 871 | 37215 | 6544 | 2,69
(I/mmol) '
Ners’ 1,521
2+
SIpS Omax,zn
(mmol/g) 0,241
bz’ 0695 | 0033 | 1535 | 7133 | 731,36 | 085
(I/mmol) '
Nzn2* 1,281
Grotal 0,411 24,06 378,93 | 796,81 3,53
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Tabla VI1.4. Valores de las funciones de error para los valores de g, predichos por los
modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips aplicados al sistema Zn-Cd.

Model Parametros Funciones de Error
odaelo L.
Caracteristicos ERRSQ | HYBRID | MPSD ARE EABS
qmax,Zn2+ O 185
t()mr{lo"g) 0,006 0,65 39,02 | 30,69 0,26
Zn
(/mmoly | 12
Langmuir | Gmaxcd’ " 0.201
g“r?f"/g) 0,002 0,87 30,34 54,25 0.16
Cd
(/mmoly | 968
Crotal 0,007 1,52 49,43 84,94 0,42
Kz,”" 0,093
(I/mmol) ’ 1,957 152,98 | 305,57 | 247,84 3,41
Nzt 2,040
Freundlich | Kcd™" 0114
(I/mmol) ' 0,633 63,81 32757 | 216,89 2,11
Ned’’ 1,990
Crotal 2,589 216,79 | 44797 | 464,72 5,52
2+
qmax,Zn
(mmol/g) 0,241
bzn* 0.695 0,011 1,50 39,97 46,49 0,40
(I/mmol) '
N2t 1,281
. 2+
Sips Omax.cd
(mmol/g) 0,334
bea” 0.555 0,002 1,01 30,83 51,67 0,17
(I/mmol) '
Nea’’ 1,404
Crotal 0,014 2,51 50,48 98,17 0,56

143



VI. Adsorcion en sistemas binarios

Al igual que en los sistemas Cr-Cd y Cr-Zn, en el sistema Zn-Cd los modelos de
Langmuir y Sips predicen mejor los puntos de las isotermas, mientras que el modelo de
Freundlich lleva a valores totalmente erroneos. Esto es debido a que los modelos
estudiados ofrecen, en general, resultados tanto mejores cuanto mas parecido es el

comportamiento de los iones adsorbidos.

Por dltimo, se ha evaluado mediante la aplicacion de tests estadisticos de
comparacion, la existencia o no de diferencias significativas entre los valores predichos

y los experimentales.

V1.3.4. Tests estadisticos de comparacion

Para comprobar si existen diferencias significativas entre parejas de valores, la
estadistica dispone de diversos métodos. En este trabajo se han empleado los tests
t-apareado y de Wilcoxon. EIl uso de uno u otro test depende de si el conjunto de las
diferencias entre los valores a comparar estdn normalmente distribuidas o no. Si es asi,
se empleara el test paramétrico t-apareado. Cuando dicho conjunto de las diferencias
no se distribuye segun la normal, es preciso emplear el test homo6logo no-parameétrico,
de Wilcoxon. Es importante sefialar que los resultados obtenidos en ambos casos poseen

fiabilidades similares cuando se usan en las condiciones descritas.

Lo primero que ha de comprobarse es si las diferencias entre los valores a
comparar se encuentran normalmente distribuidas. Para comprobar si un conjunto de
valores, en nuestro caso las diferencias, estan normalmente distribuidos, se emplea el

test de Kolmogorov-Smirnov. A continuacion se describen estos tests.

V1.3.4.1. Test de Normalidad de Kolmogorov-Smirnov
Este test discrimina si un conjunto de diferencias de valores se distribuye segin

una distribucion normal. Para ello, el primer paso que se realiza es parametrizar las

diferencias, realizando el cambio de variable:
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7, -9z (ec. VI.7)
Sq

donde d; es cada diferencia, uq es la media aritmética de las diferencias y Sq es la

desviacion tipica de las mismas, dadas por las siguientes expresiones:

Uy = ani (ec. V1.8)

Sd = M (ecl V|9)
\ n-1

siendo n el numero de parejas de valores.

Una vez parametrizadas las diferencias, se ordenan en orden creciente de Z; y se
representan en un histograma de barras crecientes en el cual todas las barras tienen una
diferencia de altura similar e igual a h = 1/n. La anchura de cada barra es igual a la

diferencia entre dos valores consecutivos de Z;.

Seguidamente, se superpone a este histograma la curva de frecuencias
acumuladas de la distribucion normal, y se estudian las distancias entre la altura de cada
barra y los valores que toma la curva de frecuencias acumuladas de la distribucion

normal.

Al valor maximo de estas distancias se le llama distks. Si este valor de distks s
menor que el correspondiente tabulado, se puede afirmar que los valores estudiados
estan distribuidos segun una distribucion normal.

V1.3.4.2. Test t-apareado
Es condicion previa para aplicar este test que el conjunto de las diferencias entre

los valores a comparar esté distribuido segun una distribucion normal. La aplicacion de

este test implica los siguientes pasos.
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Se disponen las parejas de valores a comparar enfrentados en dos columnas. A
continuacion se afiade otra columna en la que se expresa la diferencia (d;) entre ellos.

Estos valores de las diferencias son los que han de estar normalmente distribuidos.

Seguidamente, se calcula su media aritmética, L, y su desviacion tipica, Sq. Con

estos dos pardmetros se calcula el parametro de control, t, segin la siguiente expresion:

t_lux«/n—l

(Ec. VI1.10)
sd

Si el valor calculado para éste es menor que el valor tabulado para los grados de
libertad y nivel de confianza exigido, podemos asegurar que no existen diferencias
significativas entre nuestras parejas de datos, al nivel de confianza o significancia

empleado.

V1.3.4.3. Test de Wilcoxon

Es condicion previa para aplicar este test que el conjunto de las diferencias entre
los valores a comparar no esté distribuido segun una distribucién normal. La aplicacion

de este test implica los siguientes pasos.

Se disponen las parejas de valores a comparar enfrentados en dos columnas. A

continuacion se afiade otra columna en donde se recoge la diferencia (d;) entre ellos.

Seguidamente, se ordenan por orden creciente del valor absoluto de dichas
diferencias, asignando a cada diferencia el nimero de orden que le corresponda, para, a
continuacion, poner a cada ordinal el mismo signo que tiene el valor de la diferencia
correspondiente, obteniéndose un conjunto de ordinales con signo positivo (los
correspondientes a diferencias positivas) y otro de ordinales con signo negativo (los
correspondientes a diferencias negativas).
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A continuacion, se suman por separado los ordinales correspondientes a cada
signo, obteniéndose los parametros que en este test se denominan T, y T,

respectivamente.

Mediante el empleo de la tabla correspondiente a este test de Wilcoxon, se
obtiene el valor tabulado para el parametro T, para los grados de libertad y nivel de

significancia del problema concreto.

Entre los dos valores obtenidos, T+ y T., hay que fijarse en el menor de ellos. Si
dicho valor es mayor que el valor tabulado de T, se puede asegurar que no existen
diferencias significativas entre nuestras parejas de datos, al nivel de confianza o

significancia empleado.

La aplicacion de los tests estadisticos antes citados a la comparacion de los
valores predichos mediante los modelos matematicos y los obtenidos
experimentalmente pone de manifiesto que en la practica totalidad de los casos
estudiados existen diferencias significativas (al 95% de significacion) entre ambos. Ello
redunda en lo comentado en los parrafos anteriores. Los valores numéricos en que se

apoya este estudio se presentan en la Tabla A.7.8 del Anexo.

V1.3.5. Ajuste de isotermas de adsorcion en sistemas binarios

Se ha realizado un ajuste no lineal de los datos de equilibrio experimentales a los
modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips. Tal y como se ha comentado con
anterioridad (seccion V.3.2), la aplicacion de una u otra funcion de error puede llevar a
la obtencidn de diferentes valores de los parametros caracteristicos. Por este motivo se
han aplicado los diferentes criterios de error a los tres modelos de isotermas, adoptando
como Optimos los pardmetros de ajuste al modelo que presenta menor ““suma

normalizada de errores (S.N.E)”.

Una forma adecuada y habitual de representar las isotermas de adsorcion en
sistemas binarios consiste en realizar graficas tridimensionales (3D) en las que se

representa la cantidad de i6n metalico adsorbido por unidad de masa de adsorbente (q)
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en funcion de la concentracién de equilibrio de los dos iones en la disolucion. El valor
de g puede ser el correspondiente a uno de los iones o al valor total (suma de los valores

de q para los dos iones).

En las Figuras V1.22 — VI1.24, V1.26 — V1.28 y V1.30 — VI.32 se muestran las
gréaficas 3D para los sistemas Cr-Cd, Cr-Zn y Zn-Cd. En las mismas se incluyen los
valores experimentales y las superficies 3D correspondientes al mejor ajuste. En las
Tablas A.7.9 — A.7.11 del Anexo se incluye el valor de las diferentes funciones de error,
qgue permite seleccionar los parametros que llevan al mejor ajuste de los datos

experimentales.

En la Tabla V1.5 se presentan los pardmetros optimos ajustados de los modelos

de Langmuir, Freundlich y Sips, para los tres sistemas binarios estudiados.

Asimismo, en las Figuras V1.25, VI.29 y VI1.33 se representa la cantidad de
metal adsorbido por wunidad de masa del solido adsorbente determinada
experimentalmente, y la calculada tedricamente a partir de los parametros 6ptimos del
mejor ajuste, para cada ion metalico, para la cantidad total de iones metélicos

adsorbidos y para cada modelo de isoterma de adsorcion.

Asimismo, se ha evaluado mediante la aplicacion de los tests estadisticos
descritos en la seccion VI1.3.4, la existencia o no de diferencias significativas entre los

valores calculados tericamente y los experimentales.

Como se puede apreciar en las Tablas A.7.9 — A.7.11 del Anexo, la funcién de
error HYBRID es la que conduce, en la mayoria de los casos, a los parametros 6ptimos
caracteristicos de cada uno de los modelos de isotermas estudiados, ya que el valor de la

funcién SNE es minimo en ese caso.

Observando las Figuras VI1.25, VI.29 y VI.33 se aprecia que los tres modelos
ajustan adecuadamente los datos experimentales. Este hecho se puede corroborar
mediante la aplicacion de los tests estadisticos antes citados a la comparacion de los

valores de qe calculados tedricamente a partir de los pardmetros correspondientes a los

148



VI. Adsorcion en sistemas binarios

Ue.cr (MmOVQ)

7
y o
T
”"'I"”"”f 7T
',',""""'I'I”"’”l”’”

Oe.cd (mmol/g)

L7777 77777777
’;llllllllll'lflll

LT 7777777
LT %
lllllllllllll’llll”

e crecd (mmollg)

Figura VI1.22. Ajuste al modelo de Langmuir de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Cd.
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Figura V1.23. Ajuste al modelo de Freundlich de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Cd.
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Figura VI1.24. Ajuste al modelo de Sips de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Cd.
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Figura V1.25. Sistema Cr-Cd. Valores de g, obtenidos experimentalmente y por ajuste a
los modelos de a) Langmuir, b) Freundlich, y c) Sips
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Figura VI1.26. Ajuste al modelo de Langmuir de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Zn.
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Figura V1.27. Ajuste al modelo de Freundlich de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Zn.
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Figura VI1.28. Ajuste al modelo de Sips de los datos experimentales
correspondientes al sistema Cr-Zn.
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Figura V1.29. Sistema Cr-Zn. Valores de g, obtenidos experimentalmente y por ajuste a
los modelos de a) Langmuir, b) Freundlich, y c) Sips
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Figura VI1.30. Ajuste al modelo de Langmuir de los datos experimentales
correspondientes al sistema Zn-Cd.
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Figura V1.31. Ajuste al modelo de Freundlich de los datos experimentales
correspondientes al sistema Zn-Cd.
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Figura VI1.32. Ajuste al modelo de Sips de los datos experimentales
correspondientes al sistema Zn-Cd.
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Figura V1.33. Sistema Cd-Zn. Valores de q. obtenidos experimentalmente y por ajuste a
los modelos de a) Langmuir, b) Freundlich, y c) Sips
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Tabla VI.5. Pardmetros dptimos ajustados correspondientes a los modelos

de Langmuir, Freundlich y Sips, para los sistemas Cr-Cd, Cr-Zn y Zn-Cd.

Modelo Parametros Ertn AL ZiHCE
(Mel-Me2) | (Mel-Me2) | (Mel-Me2)

Omaxme1 (Mmol/g) 0,563 0,485 0,134

.| bmer (I/mmol) 1,772 3,678 1,324
Langmuir

Omaxme2 (Mmol/g) 0,198 0,342 0,181

bmez (I/mmol) 0,732 0,239 1,519

Kwmea (I/mmol) 0,316 0,348 0,066

) NMe1 0,545 0,479 0,468
Freundlich

Kwmez(I/mmol) 0,093 0,097 0,101

Nve2 0,506 0,518 0,515

Omaxme1 (Mmol/g) 0,494 0,637 0,126

bmer (I/mmol) 2,533 1,572 1,678

Sins NMel 0,819 1,379 0,906

P Omaxmez (Mmol/g) 0,144 0,684 0,152

b mez (I/mmol) 1,304 0,081 1,8260

Nve2 1,079 1,072 0,5443

mejores ajustes y los obtenidos experimentalmente. El resultado pone de manifiesto que

en la préctica totalidad de los casos estudiados no existen diferencias significativas (al

95% de significacion) entre ambos. Los valores numéricos en que se apoya este estudio

se presentan en la Tabla A.7.12 del Anexo.

A fin de comparar cuantitativamente el grado de bondad en el ajuste, se emplean

los valores de la funcién de error ARE para los tres modelos y los tres sistemas (Tabla

V1.6).

Tabla VI.6. Valores de

la funcion de error ARE

correspondientes a los modelos de Langmuir, Freundlich y
Sips, para los sistemas Cr-Cd, Cr-Zn y Zn-Cd.

Langmuir Freundlich Sips
Cr-Cd 31,62 34,07 28,58
Cr-Zn 83,07 102,69 90,07
Zn-Cd 51,45 50,01 45,57
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En general, el modelo de Sips es el que mejor ajusta los datos experimentales.
La mejora que presenta frente a los otros dos modelos no es significativa, introduciendo
por otra parte una dificultad adicional a la hora de realizar el ajuste, ya que el modelo de
Sips posee 6 parametros a ajustar frente a los 4 de los modelos de Langmuir y

Freundlich.

Por otra parte, se observa que los datos experimentales se ajustan a los diferentes

modelos siguiendo el orden Cr-Cd > Zn-Cd > Cr-Zn.

Al igual que sucedia en la prediccion de los valores de ge, en las Figuras VI.25,
VI1.29 y VI1.33 se observa que los valores de g, calculados teéricamente a partir de los
parametros correspondientes a los mejores ajustes se aproximan tanto mas a los

experimentales cuanto mas bajas son las concentraciones a que corresponden.
Estos resultados exhiben tendencia similar a los de otros autores, como Khairia

M. Al-Qahtani (2012), quien realiz6 investigaciones similares sobre iones Cu?*, Cd**,

Co?*y Fe®*, empleando como bioadsorbente la alfalfa Medicago sativa.
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VII. ADSORCION EN EL SISTEMA TERNARIO

VII.1. INTRODUCCION

En el capitulo VI, dedicado al estudio de la adsorcién en sistemas binarios, se ha
estudiado de qué forma se ve afectada la adsorcion de un i6n metélico por la presencia
de otro i6n en disolucion, ya que se puede producir un efecto de interferencia y
competicion sobre los grupos activos de adsorcion, lo que conduce a una formulacién
matematica del equilibrio mucho méas compleja. En este capitulo se extiende este

estudio al caso de la mezcla ternaria de los iones Cr**, Cd** y Zn**.

Debido a que el nimero de experimentos requeridos se incrementa casi
exponencialmente con el nimero de especies presentes en la disolucién, existen pocas

investigaciones sobre la adsorcion en sistemas con mas de dos especies metélicas.

Sag et al (2001) han estudiado el comportamiento de una especie de hongo, el
Rhizophous arrhizus, como bioadsorbente en una disolucién que contiene una mezcla
ternaria de los iones metalicos Cr(V1), Fe(lll) y Cu(ll). En el trabajo emplean el modelo
extendido de Langmuir y el de Freundlich, encontrandose un mejor ajuste a partir del

primer modelo.
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De forma similar, Ghasemi-Fasaei (2012) ha estudiado el equilibrio de
bioadsorcion de la mezcla ternaria plomo, cadmio y cinc sobre un bioadsorbente

preparado a partir de zeolita natural, mediante la isoterma de Langmuir.

VI1.2. ESTUDIO CINETICO DE LA ADSORCION EN SISTEMA TERNARIO

Previo a la obtencion de las isotermas de adsorciéon en el sistema ternario, se
procedié a la determinacion experimental del tiempo de contacto sélido-liquido

necesario para alcanzar el equilibrio en dicho sistema.

Para ello, se puso en contacto el sélido adsorbente con disolucion que contenia
los iones metalicos de interés, Cd**, Zn* y Cr®", y se tomaron muestras de la disolucion
a diferentes intervalos de tiempo. Los ensayos se realizaron en un recipiente de un litro
de capacidad, poniendo en contacto 2,0 g de sélido adsorbente y 500 ml de disolucion.
Se ensayaron dos disoluciones: una contenia 50 mg/l de cada uno de los iones
metalicos, y la otra 300 mg/l de cada i6n. Después de la toma de muestra, ésta fue
filtrada y analizada. Los ensayos se hicieron manteniendo constante el valor de pH en 4

por adicion de amoniaco o &cido nitrico (0,1 y 0,01 N).

En las Figuras V1.1 y V11.2 se muestra la variacion de la concentracion de Cd*,
Zn** 'y Cr** con el tiempo en los ensayos realizados. Puede observarse cémo la
concentracion de los tres metales en la disolucion disminuye rapidamente en los
primeros momentos. Posteriormente, mientras la concentracién de Cr** en la disolucién
sigue disminuyendo, las concentraciones de Cd** y Zn?* aumentan ligeramente hasta
que permanecen practicamente constantes. Esto se debe a la competicion que se
establece entre los metales por los lugares activos en el adsorbente. El Cr** posee una
mayor capacidad para adsorberse sobre los sitios activos del adsorbente, por ser un i6n
trivalente y poco voluminoso. Por eso, inicialmente se adsorben los tres iones, ya que
hay sitios activos en exceso. Posteriormente, el Cr** desplaza del sélido a los iones Cd**
y Zn** adsorbidos. Cuando la concentracién inicial de los iones metélicos es de 50 mgl/l,
la concentracion del i6n Cr®* en disolucién muestra una disminucién gradual durante los

primeros tres dias, a partir de los cuales permanece constante. En los ensayos realizados
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con concentraciones iniciales de 300 mg/l el tiempo necesario para alcanzar el
equilibrio es de siete dfas. Por otra parte, las concentraciones de Cd** y Zn* no

experimentan cambios significativos después del primer dia de contacto.

De acuerdo con lo expuesto anteriormente, se ha fijado como tiempo de contacto
para los ensayos de equilibrio en sistemas ternarios 4 dias para mezclas con
concentracién de Cr®* inferior o igual a 50 mg/l y de 10 dias para mezclas con

concentraciones superiores de Cr®".

Los datos numéricos de estas representaciones graficas se encuentran en la Tabla
A.8 del Anexo.

1,0
Cr3+
—o— Cd*
N 0,8 o 712
5
e
E 06
[
O
5
®
S 04
[&]
C
(@]
O
0,2
0,0 T T T T T
0 50 100 150 200 250 300

Tiempo (h)
Figura VI11.1. Cinética de adsorcion para el sistema Cd** - Zn?* - Cr**.
[Cd*]o = [Zn**]o = [Cr**]o=50mg/l .pH =4
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J Cr3+
6

—o— Cd2+
‘ —o— Zn2+

Concentracion (mmol/l)

0 T T T T T
0 50 100 150 200 250 300

Tiempo (h)

Figura V11.2. Cinética de adsorcion para el sistema Cd** - Zn?* - Cr**.
[Cd**]o = [Zn**]0 = [Cr**]o=300mg/l . pH =4

VI1.3. ISOTERMAS DE ADSORCION EN EL SISTEMA TERNARIO

Teniendo en cuenta el tiempo de contacto necesario para alcanzar el equilibrio
en el sistema ternario, se abordo el estudio del equilibrio de adsorcion en este sistema a

fin de establecer la distribucion de los iones metalicos entre las fases liquida y solida.

VI1.3.1. Determinacién experimental de la isoterma de adsorcion de la mezcla

ternaria.

En todos los experimentos se pusieron en contacto, mediante agitacion
magnética, 40 ml de disolucién de la mezcla ternaria con 0,16 g de sélido adsorbente en
frascos de vidrio de 100 ml provistos de tapadera. Los ensayos se hicieron manteniendo
constante el valor de pH en 4 por adicion de amoniaco ¢ acido nitrico (0,1 y 0,01 N).

Todos los ensayos se realizaron por duplicado.
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En la Tabla VII.1 se recogen las concentraciones iniciales aproximadas de las
disoluciones preparadas para obtener los datos de equilibrio en el sistema ternario Cr*",
Cd*y zn*.

Tabla VI1.1. Concentraciones iniciales (mg/l) de las disoluciones
empleadas en el sistema ternario.

Dis. Cr'* Cd** zn®* Dis. Cr** cd** zn* Dis. Cr** Cd*" zn*
1 100 20 20 10 20 50 150 19 10 10 10

100 20 150 11 10 150 100 20 20 20 20
100 50 50 12 20 50 100 21 50 50 50
100 50 150 13 20 100 50 22 10 10 50

100 100 100 14 50 150 50 23 S50 20 10
100 150 150 15 20 150 20 24 50 20 50
150 20 20 16 50 100 150 25 20 S50 20

150 50 100 17 50 100 50 26 S50 50 10
150 150 150 18 10 100 20 27 S50 10 20

O ([0 | N [(ojo | bW

Los valores numéricos de concentracion en el equilibrio y cantidad de metal

adsorbido por unidad de masa de adsorbente se recogen en la Tabla A.9.1 del Anexo.

A partir de los datos experimentales se puede evaluar la selectividad de la
biomasa respecto a los iones Cr**, Cd®** y Zn®* en el sistema ternario, calculando los
parametros R; (bioadsorcion relativa del metal i), Y; (eficacia de la bioadsorcion) y 0;
(cobertura relativa del metal i). Estos parametros se definen de acuerdo con las

expresiones:

[capacidad de biosorcion de Me; con la coexistencia de Me; y Mek] 100%
— J . 0

L [capacidad de biosorcion de Me; sin la coexistencia de Me; y Me,

(ec. VIL1)

v - [cantidad adsorbida del metal, | 100% (ec. VII.2)

'~ [cantidad inicial del metal, ]

b [moles adsorbidos del metal, |
'~ [moles totales adsorbidos]

-100% (ec. VI1.3)
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En la Tabla VI1.2 se recogen los valores calculados para estos parametros.

Tabla VII.2. Parametros caracteristicos de la mezcla ternaria Cr¥* - Cd** - zZn®" en

términos de la bioadsorcion relativa del metal i Rj(%), la eficiencia de la bioadsorcion
Yi(%) y la cobertura relativa 6; (%) para cada uno de los iones metélicos de la mezcla.

Parametros caracteristicos

Co(mgll) Cr3+ Cd2+ Zn2+

Cr¥ Cd”  Zn” Ri(%) Yi(%) 0i(%) Ri(%) Yi(%) 0i(%) Ri(%) Yi(%) 6(%)

89,88 23,85 26,49 1043 741 894 296 201 3,0 848 27,2 7,7

93,13 2364 1596 1091 754 648 186 12,9 1,3 149,7 290 339

93,56 53,03 51,10 1174 796 828 580 27,0 7,4 706 21,7 9,8

90,68 5350 1449 1094 776 610 463 217 47 1615 344 343

93,09 99,90 98,10 1106 760 864 22,2 9,7 5,5 326 8,6 8,2

91,26 1578 160,5 104,7 732 668 310 119 87 1010 192 245

134,7 2223 2066 1336 744 984 104 7,6 0,8 12,1 50 0,8

136,1 55,09 1003 1298 738 832 236 11,0 2,3 824 21,8 144

1375 159,8 1498 127,1 700 80,0 486 186 11,4 419 8,6 8,5

16,70 64,21 1494 364 67,7 252 715 280 185 1031 21,3 56,3

946 1536 9837 601 588 157 444 17,7 354 841 221 489

16,33 50,40 86,29 352 670 208 206 103 45 1903 574 747

16,16 101,4 50,27 31,3 605 381 431 189 346 549 175 273

46,56 154,272 50,32 652 698 615 493 196 265 494 157 119

18,04 1473 2701 417 720 435 371 155 353 929 295 212

4442 102,2 1417 66,0 743 540 214 9,3 7,2 9,3 21,1 389

41,78 99,56 49,07 614 734 782 245 109 128 276 9,0 9,0

854 9596 20,10 726 787 382 428 196 496 315 134 122

967 1051 10,08 886 856 728 349 278 119 529 216 153

16,79 21,20 1866 391 721 72,1 314 241 141 340 156 138

44,15 5559 50,20 636 725 633 744 341 173 759 245 193

10,52 11,40 4493 916 79,7 39,7 314 225 5,6 921 322 54,6

3581 20,08 945 528 732 933 192 156 52 136 59 1,6

34,16 21,42 4560 438 634 733 225 170 57 490 171 210

19,00 50,04 1990 458 744 663 334 16,7 181 492 210 156

36,09 50,87 995 491 668 849 324 158 131 17,7 7,2 2,0

4166 1081 1889 599 709 90,7 19,0 145 2,2 344 154 7,1

De los valores de R; se desprende que los efectos interactivos en la mezcla

ternaria son complejos, observandose en general tres tipos de situaciones:
« Sinergismo, R; (%) > 100: La capacidad de adsorcion de un componente en

la mezcla ternaria es superior a la que posee cuando se encuentra s6lo en

disolucion.
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« Antagonismo, R; (%) < 100: La capacidad de adsorcion de un componente
en la mezcla ternaria es menor a la que posee cuando se encuentra sélo en
disolucion.

« Sin interaccion, R; = 100: EI comportamiento del componente en la mezcla

es igual al que tiene en la disolucion monoelemento.

En el caso del Cd** y el Zn*, en general, los valores obtenidos de R; son
menores de 100. Esto indica que la adsorcién de Cd** y Zn?* estd fuertemente
influenciada por la presencia de los iones Cr** que les acompafian en disolucién. Este
hecho esta de acuerdo con los resultados obtenidos en el estudio de los sistemas
binarios. En los sistemas binarios en los que habia Cr**, éste se adsorbia

preferentemente.

En general, el Cr®* presenta R; > 100% cuando su concentracién en la disolucién
es elevada, independientemente de las concentraciones de los iones Cd** y Zn* en la
disolucién. Cuando la concentracién de Cr** es baja en relacién a las concentraciones de
los iones Cd** y Zn?*, el valor de R; para el Cr** disminuye. Este hecho también esta de
acuerdo con los resultados obtenidos en el estudio de los sistemas binarios, donde se
observo que los iones que le acomparian en disolucion ejercen una menor influencia

sobre su adsorcion.

La eficacia de la bioadsorcion (Y;) del Cr®* es elevada y practicamente en todos
los casos superior al 60%. Este valor se ve poco afectado por la concentracion inicial de

los tres iones presentes en la disolucion.

El valor de la cobertura relativa (6;) del Cr®* suele presentar valores elevados,
excepto cuando la concentracion de este i6n en la disolucion es baja y las
concentraciones de Cd®* y Zn** son elevadas.

Los comportamientos del Cd®* y del Zn®* son similares entre si: los valores de
R; son practicamente en todos los casos menores del 100% y, en general, menores que
los obtenidos para el Cr®*. En general, los valores de R; son menores para el Cd** que
para el Zn**. Los valores obtenidos de Y; son similares para los dos iones, en la mayoria

de los casos inferiores al 30%, y siempre menores que los obtenidos para el Cr**.
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Los valores de cobertura relativa, 0;, suelen ser bajos e inferiores a los obtenidos

para el Cr**,

De esta forma, la selectividad de adsorcion en el sistema ternario sigue el orden:
cr¥ > zn* = cd*.

Tal y como se indicé en el apartado V1.3.2, dedicado a los sistemas binarios, el
Cr®* se adsorbe preferentemente frente al Cd?* y el Zn*, ya que presenta un menor

radio idnico, una mayor carga eléctrica y varios indices de coordinacion.

V11.3.2. Prediccién de las isotermas de adsorcion en el sistema ternario

De la misma forma en que se procedio en los sistemas binarios, una vez
obtenidos los datos experimentales de las isotermas de adsorcion correspondientes al
sistema ternario Cr¥*- Cd®* - Zn** se ha procedido a comprobar si estos valores se
pueden predecir con suficiente exactitud mediante la aplicacion de diversos modelos
matematicos, teniendo en cuenta los parametros caracteristicos de dichos modelos,

obtenidos para los sistemas unitarios.

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en los sistemas monoelemento,
presentados en la seccion V.4.3, se procedid a la prediccion del equilibrio de adsorcion
del sistema ternario objeto de este trabajo, haciendo uso de los modelos matematicos
empiricos extendidos de Langmuir y de Sips (ec. V1.1 y ec. VL.5).

En las Tablas A.9.2 y A.9.3 del Anexo se presentan los valores de la capacidad
de adsorcién experimental y la predicha por estos modelos. Estos valores se representan
graficamente en las Figuras VI1.3 y VI1.4. Para comprobar la bondad de la prediccion se
han determinado los valores de las distintas funciones de error descritas en la seccion

V.3.2, los cuales se recogen en la Tabla VI1I.3.
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Figura VI1.3. Representacion de los datos experimentales y predichos a partir del
modelo extendido de Langmuir para la isoterma de adsorcion del sistema Cr** - Cd** -
Zn**, (a) para cromo, (b) para cadmio, (c) para cinc y (d) para la cantidad total.
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Figura VII.4. Representacion de los datos experimentales y predichos a partir del
modelo extendido de Sips para la isoterma de adsorcién del sistema Cr®* - Cd** - zn**,
(a) para cromo, (b) para cadmio, (c) para cinc y (d) para la cantidad total
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Tabla VI1.3. Funciones de error para la prediccion de la isoterma del sistema ternario
Cr¥* - Cd** - Zn* correspondiente a los modelos extendidos de Langmuir y Sips.

Parametros Funciones de Error

Modelo Caracteristicos en

. ERRS HYBRID MPSD ARE EABS
Sistemas Monoelemento Q

Omaxcr o (Mmol/g)| 0,4785
be’ (/mmol) | 1,1352

0,93 1497 83,44 68,76 3,73

2+

qmaxcd
(mmol/g) 02010 | 0,04 23,14 656,49 30573 0,78
Langmuir | b ¢,** (/mmol) | 15675
2+
qmaxZn
(mmol/g) 0,1852 | 0,04 468 283,19 134,89 0,76
bz (/mmol) | 1,2551
Qtotal (MMOI/Q) 1,01 42,79 1023,1 509,37 5,26

Omaxcr o (Mmol/g)| 0,7178
be® (Ummol) | 05196 | 0,88 16,67 86,32 64,64 3,59

ne' 1,5213
qmax(:d2+
(mmol/g) 0,3335
de2+ (I/mmol) 0.5548 0,04 26,50 700,17 294,86 0,75
Sips :
P ncd” 1,4044
qmaxZn2+
(mmol/g) 0,2413
bZn2+ (I/mmol) 0 6958 0,04 7,29 360,26 158,74 0,77
Nz 1,2806
Ototal (MMol/g) 0,96 50,46 1146,7 518,24 5,11

Se aprecia una gran diferencia entre los valores experimentales y los predichos
por ambos modelos, de forma que se puede indicar que ninguno de los modelos
empleados puede utilizarse para predecir, a partir de los pardmetros caracteristicos de
los sistemas monoelemento, el equilibrio de bioadsorcién en el sistema ternario Cr**-
Cd?* - Zn*, sobre P-H,0 a pH = 4.

En la Figuras VII1.3 y VI1.4 se observa que el valor de g predicho para cada uno
de los elementos metalicos estudiados no se corresponde adecuadamente con el

determinado experimentalmente, sea cual sea el modelo de isoterma empleado.

Este resultado coincide con el obtenido por Chong y Volesky (1996), en el que

observaron una inadecuada prediccion de las isotermas de adsorcion del sistema ternario
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Cu?*, Cd*"y Zn?** utilizando como bioadsorbente biomasa de alga marina Ascophyllum
nodosum, a partir de las constantes de adsorcion correspondientes, haciendo uso del
modelo extendido de Langmuir y utilizando como criterio de evaluacion de los

resultados el valor de la suma de los cuadrados de los errores.

Los valores obtenidos para las funciones de error al predecir las isotermas
empleando los pardmetros determinados en los sistemas monoelemento son
practicamente similares en ambos modelos. Ello indica que ninguno de los modelos

predice mejor que el otro la isoterma de adsorcion del sistema ternario.

VI11.3.3. Ajuste de isotermas de adsorcion en mezclas ternarias.

Se ha realizado un ajuste no lineal de los datos de equilibrio experimentales a los
modelos extendidos de Langmuir y Sips. Tal y como se ha comentado con anterioridad
(seccion V.3.2), la aplicacion de una u otra funcion de error puede llevar a la obtencion
de diferentes valores de los parametros caracteristicos. Por este motivo se han aplicado
los diferentes criterios de error a los dos modelos de isotermas, adoptando como
optimos los parametros de ajuste al modelo que presenta menor “suma normalizada de
errores (S.N.E)”.

Los resultados numéricos obtenidos de esta forma se muestran en las Tablas
A9.4 y A.95 del Anexo y los valores Optimos de los pardmetros caracteristicos
calculados para cada uno de los modelos se presentan en la Tabla VII.4 junto con los
valores de las funciones de error. En las Figuras VII.5 y VII1.6 se refleja la comparacién
de los datos experimentales de capacidad de adsorcién frente a los obtenidos tras
realizar el ajuste con los modelos de Langmuir y Sips.

No se observa una diferencia significativa entre el ajuste obtenido con el modelo
de Langmuir y el de Sips, ya que ambos modelos conducen a valores similares de las

funciones de error.

Como en secciones anteriores, se emplea los valores de la funcién de error ARE

para comparar el grado de bondad del ajuste para cada metal. Se comprueba que ambos
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modelos ajustan mejor los datos obtenidos experimentalmente para el Cr**, al
proporcionar las menores diferencias entre los datos experimentales y los calculados. El
peor ajuste corresponde al ién Cd®*. Este resultado se pone de manifiesto en las Figuras
VIL5y VIL6.

Por otro lado, la capacidad total de adsorcién por gramo de bioadsorbente,
entendida como la suma de las tres capacidades individuales, presenta un grado de

ajuste similar, independientemente del modelo al que se ajuste.

Tabla VII.4. Parametros del ajuste de la isoterma del sistema ternario Cd** - Zn*" -

Cr®*, correspondiente a los modelos de adsorcién extendidos de Langmuir y de Sips.

Parametros Funciones de Error
Modelo Caracteristicos ERRSQ HYBRID MPSD ARE EABS
Obtenidos

Qmaxcr o+ (mmol/g)| 1,373
b (/mmol) | 0,564

0,11 12490 35,69 25,55 1,21

qmaXCdZJr 0,096

(mmol/g) 0,02 50,36 93,84 76,55 0,57
Langmuir | b ¢¢** (/mmol) | 0,133

2+

qmax Zn 0 784

(mmol/g) ’ 0,08 102,04 70,84 53,27 0,89

b z.%* (I/mmol) | 0,055

Qtotal (MmMol/Q) 0,21 277,31 122,88 155,07 2,67

Qmaxcr o+ (mmol/g)| 1,026
bo® (Ummol) | 1,323 | 0,03 140,08 3879 2227 0,64

n Cr3+ 0,651

qmaxCdZJr 0 199

(mmol/g) '

bea?” (/mmol) 0.060 0,02 51,52 99,78 76,34 0,59
Sips o :

N cq 1,019

2+

qmaxZn

(mmol/g) 1,155

b2 (I/mmol) 0.031 0,09 110,25 70,22 49,84 0,93

n Zn2+ 1,301

Qtotar (MmMol/g) 0,14 302,15 128,03 148,45 2,15
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VI11.3.4. Representacion en diagramas triangulares

Para evaluar la adsorcion en sistemas binarios se han usado superficies para
representar las isotermas de adsorcion en tres dimensiones. Este método se puede
extender para representar el equilibrio de adsorcion de tres metales mediante una serie
de gréficas tridimensionales 3D donde la concentracion residual de uno de los metales
se toma como un parametro. Sin embargo, de esta forma se ignora el efecto del tercer
componente. Es deseable, por tanto, encontrar otra representacion grafica que incorpore
todos los datos experimentales del sistema ternario. Algunos trabajos de investigacion
estudian la posibilidad de utilizar diagramas triangulares para representar los datos de
equilibrio en estos sistemas multicomponente. Para ello, los datos de equilibrio deben
convertirse en sus respectivas fracciones molares. En los diagramas triangulares, los
ejes equidistantes hacen referencia a la fraccion molar de las distintas especies en el
bioadsorbente. Superpuestos a estos ejes estan las lineas paramétricas que corresponden

a la fraccion molar de los metales en el liquido.

En el presente estudio se han utilizado estos diagramas para la representacion de
los datos experimentales (Figura VI1.7). La lineas paramétricas utilizadas para expresar
la concentracion del metal en disolucién se han obtenido utilizando el modelo de
Langmuir, ya que como se ha comprobado anteriormente, conduce a valores muy
similares a los del modelo de Sips pero su manejo es mucho mas sencillo. Para
representar estas lineas se han calculado las distintas fracciones molares de los metales
en el solido a valores constantes de la fraccion molar en el liquido, de acuerdo con la

ecuacion:

a7 - b;

- N 0 X
Zk:lqk by {XkJ

Yi (ec. VI1.4)

donde:
yi: Fraccion molar del componente i en el adsorbente.
Xi: Fraccion molar del componente i en la disolucion.

Xk: Fraccion molar del componente k en la disolucion.

q,°y bi: Constantes de Langmuir del componente i, siendo g,” = O i -

q.° y bk: Constantes de Langmuir del componente k, siendo q,° = Ol masck -
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yCd

xCr =0,01
xCr = 0,025
—— xCr =0,05
xCr=0,1
xCr=0,2
xCr=0,3

yCd

yZn 0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6 0,7 0,8 0,9 1,0 yCr

Figura VI11.7. Diagrama de equilibrio ternario de la bioadsorcion de Cr**, Cd*y zZn*
sobre Pinus halepensis segun el modelo de Langmuir.
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yCd

yCr

Figura VI1.7. (Continuacion). Diagrama de equilibrio ternario de la bioadsorcién de
Cr¥, Cd*"y Zn*" sobre Pinus halepensis segtn el modelo de Langmuir.

En las graficas presentadas en la Figura VII.7, cada punto va acompafiado del
namero indicativo del sistema ternario correspondiente, de acuerdo a la tabla VI1.1. Los
puntos indicados con un ndmero solamente son los puntos experimentales, mientras que

los sefialados con prima (*), son los puntos predichos por el modelo de Langmuir.

Debido al orden de afinidad del material adsorbente por los metales estudiados,
que como se ha venido reflejando en los distintos capitulos de este estudio es Cr** >
Zn** = Cd*, en la Figura VII.7 se observa que los puntos experimentales tienden a

acumularse en el vértice del Cr¥*.

En el 81% de los casos, la fraccién molar adsorbida de Cr** es superior a 0,5. El
19 % restante corresponde a ensayos en que la concentracién inicial de Cr** es muy
baja respecto a los otros metales coexistentes. La fraccion molar adsorbida de Cd** es
menor de 0,15 en el 78% de los casos estudiados. De igual forma, la fraccion molar

adsorbida de Zn®* es menor de 0,3 en el 75% de los casos estudiados.

181



VIII. Adsorcidn en sistemas en continuo

VIIl. ADSORCION EN SISTEMAS EN CONTINUO

VIIIL.1. INTRODUCCION

Los estudios en discontinuo poseen una importancia capital pues ofrecen
informacidn acerca de la cinética y termodinamica de la bioadsorcion. Sin embargo, la
aplicacion préactica a nivel industrial de estos procesos requiere la investigacion de
sistemas continuos, ya sean tanques de mezcla completa o columnas de lecho fijo. La
configuracién mas conveniente para una operacion en continuo es una columna de lecho
fijo, similar a las empleadas en intercambio ionico. Una columna de lecho empaquetado

presenta numerosas ventajas:

- Es una configuracion muy comoda para realizar ciclos de adsorcion / desorcion.

- Esfacil de escalar.

- Ofrece elevados rendimientos.

- Su funcionamiento se basa en etapas susceptibles de automatizacion.

- Permite tratar un elevado volumen de alimentacion de forma continua.

- Una vez saturado el sdlido, el contaminante se concentra en una pequefia
cantidad de solido o se puede desorber en un reducido volumen de eluyente para

su posterior recuperacion, tratamiento o almacenaje.
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En tales sistemas, los perfiles de concentracion varian en las fases sélida y
liquida tanto espacial como temporalmente. Por eso, el disefio y optimizacion de
columnas de lecho fijo requiere de estudios previos. EI comportamiento dindmico de
una columna de lecho fijo se describe en términos del perfil temporal de la

concentracion del efluente, lo que se conoce como curva de ruptura.

La forma tipica de una curva de ruptura se presenta en la Figura VIIIL.1. En ella
se representa la relacion entre la concentracion de adsorbato en el efluente de la
columna y su concentracion en la disolucion alimentada a la misma frente al tiempo. En
la Figura V111.1 se aprecia que, inicialmente, el contaminante se retiene totalmente sobre
el sélido adsorbente para, en un determinado momento, producirse lo que se conoce
como ruptura del contaminante, a causa de la saturacion del adsorbente, con lo que la

concentracion de contaminante en el efluente comienza a aumentar.

L
0,95 |F--mmmm oo s 7
7
!
C i
Co |
1
/ i
1
i
(11 L S —— o :
trupt. t=at

tiempo (horas)

Figura VI1I1.1. Elementos de una curva de ruptura.

La forma de esta curva depende directamente de la forma de la isoterma de
adsorcion del soluto, aunque también esta influenciada por los procesos de transporte
del soluto en el seno de la disolucion y el adsorbente. La adsorcion es mas eficiente

cuanto mayor es la pendiente de la curva de ruptura.
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Aunque en la bibliografia existe una cantidad importante de trabajos acerca de la
eliminacién de metales pesados empleando sistemas en continuo basados en columnas
de lecho fijo (Voleski et al., 2003; Apiratikul y Pasavant, 2006; Kumar, 2012), no son
numerosos los que apoyan sus resultados en el empleo de modelos matematicos. Estos
modelos ofrecen una valiosa informacion a la hora de escalar el proceso a tamafio

industrial.

En esta parte de la investigacion, se ha estudiado la adsorcién de los iones Cd*",
Zn** y Cr** en continuo sobre un lecho fijo de aciculas de Pinus halepensis. Se han
determinado inicialmente las curvas de ruptura en funcién de algunos parametros de

operacion, tales como altura de lecho, caudal de alimentacion y pH de la misma.

Posteriormente, las curvas experimentales se han ajustado a dos de los
numerosos modelos matematicos documentados a fin de extraer informacion dinamica

del comportamiento de las columnas de lecho fijo empleadas.

VI11.2. ESTUDIO DINAMICO DE LA ADSORCION EN LECHO FI1JO

A continuacion, antes de presentar los resultados obtenidos experimentalmente,
se definen los parametros caracteristicos que permiten establecer el comportamiento de
la columna, y se describe el sistema experimental utilizado, asi como el procedimiento

seguido en los ensayos.

VI11.2.1. Parametros caracteristicos de la adsorcién en una columna de lecho fijo

e Tiempo de ruptura (typ): se define como el tiempo transcurrido hasta que la
concentracion de i6n metélico en el efluente alcanza un valor prefijado
(concentracion de ruptura). En este trabajo, este valor se ha establecido como los
valores limite de vertido para Cd** y Zn** (0,5 y 5 mg/l, respectivamente) vy el

5% de la concentracién de la disolucién alimentada, para el Cr**.
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e Tiempo de saturacion (tsy): tiempo al cual el lecho alcanza la saturacion. Se
suele considerar que corresponde a una concentracion de ion metalico en el

efluente del 95% de la correspondiente a la alimentacion.

e Cantidad de ion metalico retenida por unidad de masa de sélido adsorbente (q):

Q-Co-T(l—g)-dt
q(mg/g) = g W ° (ec. VIII.1)

donde:
- Q: caudal volumétrico de disolucién alimentada (ml/min).
- Co: concentracion de ién metélico en la disolucion de alimentacién (mg/ml).
- C: concentracion de ién metalico en el efluente (mg/ml).
- tsat.: tiempo de saturacion (min).

- W: masa de sélido adsorbente contenido en el lecho (g).

e Cantidad de adsorbato tratada: es la cantidad total de ion metélico alimentado
al lecho hasta alcanzar su saturacién. Viene dada, en mg, por la expresion:

Cantidad de adsorbatotratada = Q-C, t (ec. VIIL.2)

sat

e Porcentaje de adsorcion: porcentaje de i6n metalico adsorbido por el lecho
respecto de la cantidad de i6n tratada hasta la saturacion. Se determina mediante

la expresion:

Porcentaje de adsorcion = qC'—Wt-loo (ec. VIIL3)

0 Lsat

VI11.2.2. Descripcion del sistema y procedimiento experimentales
Como sélido adsorbente se ha empleado aciculas de Pinus halepensis, P-H,0, es

decir, lavadas con agua corriente y agua destilada, secadas, troceadas, molidas y

tamizadas. El tamafio de particula empleado fue el comprendido entre 0,5 y 1,0 mm,
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motivado por el compromiso entre conseguir la maxima area superficial y evitar una

caida de presion excesiva en la columna.

En la Figura VIIL.2 se muestra un esquema del dispositivo experimental

empleado.
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1.- Depésito de disolucién a tratar (125 litros).

2.- Bomba peristaltica.

3.- Atenuador de pulsos.

4.- Rotametro.

5.- Columna a) Lecho de esferas de vidrio.
b) Lecho de adsorbente.

6.- Muestreador automatico.

Figura VI1I1.2. Esquema del dispositivo experimental empleado.

En todos los ensayos, la concentracion de ion metélico en la alimentacion fue de
20 mg/l. La disolucion se preparo disolviendo la cantidad necesaria de Cd metalico, Zn
metalico o Cr(NO3)3, en la minima cantidad posible de HNO3 concentrado, y diluyendo

posteriormente en agua destilada hasta el volumen final deseado.

El pH de la disolucion se ajusto al valor deseado en cada caso mediante la
adicion de HNO3 y NH;3 (0,01, 0,1, 2 N).

La disoluciéon de alimentacion, almacenada en un depdsito de 125 litros de
capacidad se bombe6 mediante una bomba peristaltica (Watson Marlow 505-DV) hasta

un depdsito para amortiguar las oscilaciones de caudal introducidas por la bomba. A
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continuacion, la disolucion se introduce por la parte inferior de la columna que contiene
el lecho de sélido adsorbente. La columna es un tubo de metacrilato de 2,2 cm de

didmetro interno.

En la parte inferior de la columna se coloc6 un disco de teflon perforado, sobre
el que se puso un lecho de esferas de vidrio de 3,0 mm de didmetro con el objetivo de
lograr una entrada uniforme de la disolucion al lecho adsorbente. Sobre las esferas de
vidrio se colocé el lecho de material adsorbente, limitado en ambos extremos por otros
dos discos perforados de teflon, sobre el superior de los cuales se puso otro lecho de

esferas de vidrio.

El lecho adsorbente se prepar6 disponiendo 0,8 gramos de material adsorbente
por centimetro de altura de columna, es decir, 0,21 g/cm®. Para evitar diferencias en el
grado de compactacion del adsorbente entre unas zonas y otras del lecho que pudieran
favorecer la aparicion de caminos preferentes, la columna se llené utilizando fracciones
de 4 gramos de sélido adsorbente, correspondientes a 5 cm de altura de lecho. Con
dicha cantidad de sélido se prepar6 una suspension en agua destilada, que a
continuacion se vertio en la columna, se dej6 escurrir el agua en exceso y el lecho se
compactd hasta 5 cm de altura. Esta operacion se repitio hasta alcanzar la altura de

lecho adsorbente prefijada para cada ensayo.

El efluente de la columna se hizo pasar a un colector de fracciones que permitia

la toma de muestras de dicho efluente a intervalos prefijados de tiempo.

En las muestras recogidas se determind su concentracion en ion metalico

mediante espectrofotometria de absorcion atémica.

Se obtuvieron las curvas de ruptura para los iones metalicos Cr**, Cd** y Zn*,
para las alturas de lecho, caudales de alimentacion y valores de pH de la disolucién de
alimentacion que se detallan en la Tabla VIII.1. En la misma, se incluye la velocidad
lineal de flujo, que se obtiene dividiendo el caudal de alimentacion por la seccion de la

columna.
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Tabla VI11.1. Condiciones de operacion en los ensayos realizados.

cd™
. Velocidad lineal
Altura (cm) Caudal (ml/min) de flujo (cm/s) pH
20 - 60 15,2 0,067 6,0
60 75-1572 0,033-0,067 6,0
Zn**
. Velocidad lineal
Altura (cm) Caudal (ml/min) de flujo (cmis) pH
20 - 60 15,2 0,067 7,5
20 15,2-22,0 0,067-0,096 7,5
cr¥*
. Velocidad lineal
Altura (cm) Caudal (ml/min) de flujo (cm/s) pH
20 -40 - 60 - 80 15,2 0,067 4,0
20 7,5-152-22,0 0,033-0,067-0,096 4,0
40 15,2 0,067 3,0-40-5,0

VI111.2.3. Resultados
VI1I11.2.3.1. Efecto de la altura

En la Figura VII1.3 se muestran las curvas de ruptura de los iones Cd**, Zn*" y
Cr** obtenidas para diferentes alturas de lecho. Los resultados numéricos se recogen en
las Tablas A.10.1-3 del Anexo. En la Tabla VIII.2 se recogen los parametros de

adsorcion determinados a partir de las curvas de ruptura.

Como se aprecia en la Tabla VIII1.2, la cantidad adsorbida de cada uno de los
metales por gramo de sélido adsorbente (gags) practicamente no varia, ya que, para
iguales condiciones de caudal y pH de alimentacion, la adsorcion sobre cada particula es

independiente de lo que suceda sobre las demas.

Como se observa, la cantidad de metal adsorbido por gramo de sélido adsorbente
(gags) €N ensayos en continuo es menor que la obtenida en ensayos en discontinuo. Esto
es debido a que la granulometria de las particulas empleadas para los ensayos en
continuo es mayor que en discontinuo. El reducido tamafio de las particulas empleadas
en los ensayos en discontinuo provocaba tal compacidad del adsorbente en la columna y
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tal pérdida de carga que imposibilitaban los ensayos. El valor de gags aumenta en el
orden gcr < gzn < qcd, aungue los valores determinados estan influenciados por el pH de

operacion.

Los tiempos de ruptura aumentan, como era de esperar, al aumentar la altura de
lecho. También se observa que la pendiente de la curva en el tramo entre trp Y tsa
disminuye al aumentar la altura del lecho, disminuyendo asi la eficiencia de la
adsorcion. Estos resultados coinciden con los obtenidos por otros autores (Taty-

Costodes et al., 2005) al estudiar la bioadsorcion de Pb(Il) sobre Pinus sylvestris.

Tabla VII1.2. Resultados de la adsorcion. Influencia de la altura de lecho en la
adsorcién de Cd** (Q = 15,2 ml/min; pH = 6,0); Zn** (15,2 ml/min; pH = 7,5) y Cr**
(Q = 15,2 ml/min; pH = 4,0).

Cd2+
o M9 mgads %  Gas(MYQ) tup ()t (h)
(cm)  tratados
20 143,68 87,89 61,17 5,49 0,83 7,49
60 632,90 342,89 54,18 7,14 4,60 49,38
Zn2+
" e mg ads %  Gas (MG  trupe () teae ()
(cm)  tratados
20 101,29 54,48 53,79 3,41 2,96 7,82
60 398,24 237,50 59,64 4,95 15,32 31,93
cr
h mg mg ads % Cads (MY/G)  trupe (D) tsat ()
(cm)  tratados
20 101,54 43,36 42,70 2,71 0,34 6,18
40 138,90 89,92 64,70 2,81 3,46 8,34
60 175,00 117,12 66,90 2,44 5,00 10,12
80 210,90 168,96 80,10 2,64 9,64 14,36
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Figura VI11.3. Influencia de la altura de lecho en la adsorcién de (a) Cd** (Q = 15,2
ml/min; pH =6,0); (b) Zn** (15,2 ml/min; pH=7,5)y (c) Cr*" (Q = 15,2 ml/min;

pH =4,0).
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VI111.2.3.2. Efecto del caudal de alimentacion

En la Figura VI11.4 se muestran las curvas de ruptura de los iones Cd**, Zn**y
Cr** obtenidas para diferentes caudales de alimentacién ensayados, manteniendo
constante la altura del lecho. Los resultados numeéricos se recogen en las Tablas A.10.4-
6 del Anexo. En la Tabla VII1.3 se incluyen los pardmetros de adsorcion determinados a

partir de las curvas de ruptura.

Como se aprecia en la Tabla VIII1.3, la cantidad adsorbida de cada uno de los
metales por gramo de sélido adsorbente (gags) practicamente no varia, ya que, para
iguales condiciones de caudal y pH de alimentacidn, la adsorcion sobre cada particula es
independiente de lo que suceda sobre las demas.

En general, los tiempos de ruptura y de saturacion aumentan al disminuir el
caudal de alimentacion, al estar mas favorecido el contacto entre ambas fases. Estos
resultados coinciden con los obtenidos por otros autores (Valdman et al., 2001, Sag et
al., 2001, Taty-Costodes et al., 2005).

Tabla VI11.3. Influencia del caudal en la adsorcién de (a) Cd** (h = 60 cm; pH = 6,0);
(b) Zn?* (h = 20 cm; pH = 7,5) y (c) Cr** (h = 20 cm; pH = 4,0).

cd*
m
(i) tratdos M90S % Gas(MOQ) tum ()t ()
7,5 393,10 252,10 64,13 5,25 17,64 54,67
15,2 632,90 342,89 54,18 7,14 4,60 49,38
Zn**
m
(mll(rgnin) trata%os mg ads % Qads (MY/Q) trupr (M) tsar (h)
15,2 101,29 54,48 53,79 3,41 2,96 7,82
22,0 161,70 58,36 36,09 3,65 1,27 8,36
cr*
m
(mI/(rgnin) trata%los mg ads % Jads (MQ/Q) Trupt (h)  tsat (h)
7,5 94,30 46,56 49,40 2,91 1,84 10,53
15,2 101,54 43,36 42,70 2,71 0,34 6,18
22,0 97,50 37,28 38,20 2,33 0,22 4,40
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Figura V111.4. Influencia del caudal en la adsorcién de (a) Cd** (h = 60 cm;
pH = 6,0); (b) Zn** (h =20 cm; pH = 7,5) y (c) Cr** (h = 20 cm; pH = 4,0).
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VI111.2.3.3. Efecto del pH de la disolucion alimentada

En la Figura VI11.5 se muestran las curvas de ruptura del ién Cr** obtenidas para
los diferentes valores de pH de alimentacion ensayados. No se ha estudiado la influencia
del pH de alimentacion en el caso del Zn** y Cd** debido a que cuando el pH es inferior
a 7,5 la adsorcion es minima, y a pH superior puede tener lugar la precipitacion de sus
hidroxidos. Los resultados numéricos se recogen en la Tabla A.10.7 del Anexo. En la
Tabla VI111.4 se recogen los parametros de adsorcion determinados a partir de las curvas

de ruptura.

Como se aprecia en la Tabla VII1.4, cuanto mayor es el pH al que tiene lugar la
adsorcion, ésta se produce en mayor extension, lo que se traduce en mayores valores de
Jads, tiempos de ruptura y de saturacion. Este hecho esta de acuerdo con lo observado en
los ensayos en discontinuo, en los que queda patente que la capacidad de adsorcion del

Cd*" y del Cr** aumentan con el pH.

Aunque a los pHs ensayados los valores de gags €n mg/g son mayores para el

cadmio, si estos se expresan en mmol/g, no se aprecia una diferencia significativa.

Tabla VII11.4. Resultados de la adsorcion. Influencia del pH de alimentacion en la
adsorcion de Cr¥* (Q = 20 ml/min; h = 40 cm).

cr
mg
pH tratados mg ads % Qads (MY/Q) trypt (h)  tsar ()
3 101,53 33,20 32,70 1,04 0,56 4,84
4 138,90 89,92 64,70 2,81 3,46 8,34
5 403,67 143,03 35,40 4,47 3,73 21,57
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Figura VII1.5. Influencia del pH de alimentacién en la adsorcién de Cr**
(Q =20 ml/min; h =40 cm).

VI11.3. AJUSTE A MODELOS MATEMATICOS

El disefio adecuado de un proceso de adsorcion en columna requiere de la
prediccion de la curva de ruptura para el efluente. Sin embargo, no es facil desarrollar
un modelo que describa satisfactoriamente el comportamiento dinamico de la adsorcion
en un sistema de lecho fijo. Una de las mayores dificultades radica en que este proceso
no opera en estado estacionario, ya que la concentracion de soluto en cada punto de la
columna no va a depender solo de su coordenada en la direccion axial, sino también del

tiempo.

Las ecuaciones de transporte para un sistema de adsorcion en lecho fijo

corresponden a las del balance de materia entre el solido y el fluido, cuya expresion es:

(ec. VIIL4)

donde:
C: concentracion de adsorbato en el liquido (mg/ml).

&: porosidad del lecho.

193




VIII. Adsorcidn en sistemas en continuo

p: densidad del s6lido (g/ml).

v: velocidad lineal de la disolucion (cm/min).

D, : coeficiente de dispersién axial (cm%min).

g: concentracion de adsorbato en el adsorbente (mg/g).
z: coordenada axial en la columna (cm).

t: tiempo (min).

La velocidad de adsorcion, r, que corresponde al término (1-g)-3q/6t de la
ecuacion VIIL.4, depende del mecanismo controlante de la adsorcion, a saber,
transferencia de materia desde el seno de la disolucion hacia la superficie del
adsorbente, difusion intraparticular o cinética de la reaccion. Asi, la resolucién de dicha
ecuacion precisa introducir la expresién matematica de la velocidad de adsorcién, asi

como tener en cuenta la expresion de la isoterma de adsorcion.

Estas ecuaciones conducen a obtener de forma rigurosa la expresion para el
modelo, pero debido a su caracter diferencial, su resolucion suele requerir el empleo de
métodos numéricos complejos. A veces, la obtencidn de estas soluciones numéricas no
es dificil, pero en esos casos éstas no suelen ajustarse satisfactoriamente a los datos
experimentales. De hecho, existen pocos trabajos en la bibliografia cuyos autores
operen de esta forma. Por ello, existen modelos sencillos descritos en la bibliografia
para predecir el comportamiento dinamico de la columna (Ko et al., 2000; Aksu y
Gonen, 2004). A continuacidn se presentan algunos de los modelos méas empleados para
la descripcion del comportamiento dindmico de la adsorcidon en una columna de lecho

fijo.

VI111.3.1. Modelo BDST (Bed Depth Service Time).

El modelo BDST se utiliza ampliamente para describir y predecir las curvas de
ruptura en la adsorcién de iones metalicos y compuestos organicos en lechos fijos de
bioadsorbentes (Taty-Costodes, 2005; Sivaprakash, 2010; Zhe XU, 2013). Esta basado
en los trabajos originales de Bohart y Adams (1920) sobre la adsorcion de cloro en
carbon activado en lecho fijo.
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El modelo supone despreciables, ignoradndolas, las resistencias al transporte de
materia, tanto en la superficie exterior del adsorbente (difusion externa) como en sus
poros (difusion intraparticular). Por tanto, el adsorbato es adsorbido sobre la superficie
del sélido directamente, estando la velocidad global del proceso controlada por la etapa
de adsorcién. En la mayoria de las situaciones reales las difusiones intraparticular y/o
externa, sobre todo la primera, no pueden ser ignoradas. Por otra parte, el modelo
considera que la velocidad de adsorcion es proporcional, en cada momento, a la
capacidad de adsorcion aun no utilizada del adsorbente y a la concentracion de
adsorbato. Asi, para una porcion de material adsorbente, su capacidad de adsorcién
disminuye a una velocidad dada por:

A__k_gC (ec. VIIL5)
ot

Considerando la fase liquida, la concentracion de adsorbato disminuye segun:

€ __Kig.c (ec. VI11.6)
oh v

En estas ecuaciones, q es la concentracion de adsorbato en el sélido (mg/g); C es
la concentracion de adsorbato en la disolucion (mg/ml); t es el tiempo (min); K, es la
constante cinética (ml/mg-min); h es la altura del lecho adsorbente (cm); y v es la

velocidad lineal de la disolucién (cm/min).

La integracion de las ecuaciones diferenciales anteriores permite obtener la
expresion matematica para este modelo:

c = 1 (ec. VIILY)

C K, -Ng-h
° 14le v —1|eKaCot

donde las variables aiin no definidas son:

- Cy: concentracion de adsorbato en la disolucion de alimentacion (mg/ml).

- No: capacidad volumétrica de adsorcion del lecho (mg/ml), es decir, cantidad
de adsorbato retenido en el equilibrio, por unidad de volumen de lecho. Si la
zona de adsorcion se mueve a velocidad constante a lo largo del lecho, Ng es

constante en el mismo.
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La ecuacion anterior permite describir la curva de ruptura. Asi, mediante ajuste
no lineal de los datos de la curva de ruptura experimental a dicha ecuacion se obtienen

los pardmetros de la misma (K, y No).

VI111.3.2. Modelo de Clark

En 1987, Clark desarrollé un nuevo modelo para curvas de ruptura. Este modelo
supone un equilibrio de adsorcidn que se ajusta a una isoterma de Freundlich y un perfil

axial de concentracion que viene dado por:

v—=K-(C,-C) (ec. VIIL.8)

-v: velocidad lineal de la disolucién (cm/min).
- C: concentracion de adsorbato en la disolucion (mg/ml).
- K: coeficiente de transferencia de materia (min™).

- h: altura del lecho adsorbente (cm).

La solucidn para esta ecuacion viene dada por la expresion:

C 1 n-1
C_ = 1+ A.e—l’-t (eC. VI”.9)
0
donde:

- C: concentracion de adsorbato en el efluente (mg/ml).
- Co: concentracion de adsorbato en la alimentacion (mg/ml).

Cn—l
A=| 20 _1|.gMwm (ec. VI11.10)
Cn—l
rupt
r=m-1-X.u, (ec. VII1.11)
1 %

- Crupt: concentracion de ruptura (mg/ml).

- trypt: tiempo de ruptura (min).

-r: velocidad del proceso (min™).

-n:  constante del modelo de Freundlich.

-v:  velocidad lineal de la disolucién (cm/min).

- Ug: velocidad de migracion del frente estacionario (cm/min).
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Los valores de A y r se pueden determinar mediante ajuste no lineal de los datos
obtenidos experimentalmente a la ecuacion VI11.9 para, a partir de ellos y las ecuaciones
VII1.10 y VIII.11, predecir las curvas de ruptura en otras condiciones u obtener el valor

del tiempo de ruptura.

VI111.3.3. Resultados

Como se ha comentado con anterioridad, las curvas de ruptura experimentales se
han ajustado a los modelos descritos para determinar los parametros caracteristicos de
cada uno. El ajuste se ha realizado mediante regresion no lineal y minimizando diversas
funciones de error, empleandose todos los datos incluidos en la curva. En las Tablas
A.10.8 a A.10.10 del Anexo se recogen los valores de las diferentes funciones de error

para cada caso.

En lo que sigue, y a fin de comparar el grado de ajuste obtenido con cada

modelo, en las tablas de resultados se incluiran los valores de la funcién de error ARE.

VI111.3.3.1. Resultados del ajuste al modelo BDST

En la Tabla VIIL.5 se muestran los valores de los parametros caracteristicos de
este modelo (K, y No) y en las Figuras VII1.6 a V1I1.8 se presentan las curvas obtenidas
experimentalmente (puntos) junto con los mejores ajustes correspondientes (lineas)
empleando este modelo. Se observa que, en general, las curvas experimentales se

ajustan bien a este modelo.

Los valores de las desviaciones medias entre los puntos experimentales de las
curvas de ruptura y los predichos por el modelo, cuantificadas mediante los valores de
la funcion de error ARE (entre un 7 y un 43%) indican un grado aceptable de ajuste. Los
valores relativamente elevados de la funcidn de error ARE se deben a lo reducido de los
valores comparados de C/Cy, para los cuales, diferencias minimas proporcionan valores

altos de desviacion relativa.

197



VIII. Adsorcidn en sistemas en continuo

Para los tres iones estudiados se puede indicar que, en general, los valores de K,
son del mismo orden y no se ven afectados sustancialmente por la altura de lecho y el
caudal de alimentacion. Lo mismo sucede con la capacidad volumétrica de adsorcién
del lecho (No).

Al aumentar el pH al que tiene lugar la adsorcion, no es significativa ni presenta
una tendencia definida la variacién en la constante cinética, K,, en el caso del Cd**,
pero si disminuye en el caso del Cr®*. Los valores de Ny aumentan para ambos metales
al aumentar el pH de la alimentacion. Este hecho se puede explicar debido a que la

capacidad de adsorcion del pino carrasco para estos iones metalicos aumenta con el pH.

En general, los valores de K, obtenidos para el Cr** son superiores que los
obtenidos para el Cd®* y el Zn®*, los cuales presentan valores muy parecidos. Del mismo
modo, en general, los valores de Ny obtenidos para el Cr** son menores que los

obtenidos para el Zn**, y éstos menores que los del Cd*".

Tabla VII1.5. Parameros caracteristicos del modelo BDST.

Ka NO

(mI/(anin) HEem) PR 3himg)  (mom®y 708 (ARE)
75 60 60 124E-05  1,06E+06 17
% 15,2 20 60 7,46E-05  1,10E+06 22
15,2 60 60 106E-05  144E+06 31
15,2 20 75 396E-05  7,73E+05 7
‘fg, 15,2 60 75 157E-05  1,04E+06 21
22,0 20 75 442605  7,64E+05 7
75 20 40 400E-05  633E+05 15
15,2 20 40 620E-05  607E+05 12
15,2 40 40 770E-05  592E+05 9
. 15,2 60 40 650E-05  561E+05 7
G 15,2 80 40 7,00E-05  589E+05 27
22,0 20 40 116E-04  5ATE+05 11
15,2 40 30 249E-04  183E+05 14
15,2 40 50 310E-05  1,05E+06 15
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Figura VI1I1.6. Influencia de la altura de lecho. Mejores ajustes al modelo BDST.

a) Cd**, b) zn*" y c) Cr*.
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Figura VII1.7. Influencia del caudal de alimentacion.
a) Cd**, b) zn*" y c) Cr**.
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Figura VI11.8. Influencia del pH de la disolucién alimentada de Cr**. Mejores ajustes al

modelo BDST.

V111.3.3.2. Resultados del ajuste al modelo de Clark

Se ha realizado el ajuste de las curvas de ruptura experimentales al modelo de

Clark, obteniéndose los parametros caracteristicos, r y tq. En las Figuras VIIL9 a

VIII.11 se presentan las curvas obtenidas experimentalmente (puntos) junto con los

mejores ajustes correspondientes (lineas) empleando este modelo. Se observa que, en

general, las curvas experimentales se ajustan bien a este modelo.

En la Tabla VII1.6 se muestran los valores obtenidos para estos parametros y los

valores de la funcion de error ARE en cada caso.

Los valores de las desviaciones medias entre los puntos experimentales de las

curvas de ruptura y los predichos por el modelo, cuantificadas mediante los valores de

la funcion de error ARE (entre un 5 y un 44%) indican un grado aceptable de ajuste.
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Figura VI11.9. Influencia de la altura de lecho. Mejores ajustes al modelo de Clark.

a) Cd**, b) zn*" y c) Cr**.
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Figura VI11.10. Influencia del caudal de alimentacion. Mejores ajustes al modelo de

Clark. a) Cd**, b) Zn*" y c) Cr**.
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Figura VI11.11. Influencia del pH de la disolucién alimentada de Cr**. Mejores ajustes

al modelo de Clark.

Tabla VII1.6. Parameros caracteristicos del modelo de Clark.

Q (ml/min) H(cm) pH r(h?

trupt () %¢e (ARE)

. 7,5 60 6,0 0,27 16,30 18
(\'8 15,2 20 6,0 2,10 1,97 23
15,2 60 6,0 0,21 3,94 34
. 15,2 20 7,5 0,62 3,39 8
(\l"\:l 15,2 60 7,5 0,27 16,40 21
22,0 20 7,5 0,70 1,79 7
7,5 20 4,0 0,99 1,7262 14
15,2 20 4,0 1,33 1,9005 6
15,2 40 4,0 1,45 3,6281 8
& 15,2 60 4,0 1,5 5,0619 5
O 15,2 80 4,0 1,31 9,9028 44
22,0 20 4,0 2,35 0,3972 9
15,2 40 3,0 4,82 0,6883 6
15,2 40 5,0 0,50 3,8944 17

En general, la constante de velocidad, r, es similar para los iones Cd** y zZn*",

siendo mayor en el caso del Cr**. Para la adsorcién de Cd?*, no se aprecia una tendencia

en la variacion de r. En el caso de la adsorcion de los iones Zn** y Cr®*, el valor de r

aumenta al aumentar el caudal de alimentacion manteniendo constantes las restantes

variables. El valor de r no depende significativamente de la altura del lecho.
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IX. TRATAMIENTO DE EFLUENTES REALES

En los capitulos anteriores se ha estudiado la capacidad de adsorcion de los iones
Cd**, Zn*" y Cr** sobre aciculas de Pinus halepensis, empleando disoluciones sintéticas
de los mismos, llevando a cabo ensayos discontinuos y continuos en columna. Dado que
la intencién dltima de estos estudios es la aplicacion de un bioadsorbente a base de
aciculas de Pinus halepensis para el tratamiento de aguas contaminadas con metales
pesados, es preciso evaluar el comportamiento de este material como bioadsorbente de
adsorbatos contenidos en un efluente real. Los efluentes industriales suelen contener
una mezcla de varias especies, toxicas o0 no, pero que pueden competir con el toxico o
toxicos objeto de eliminacién. Todo ello justifica que se dedique este capitulo a estudiar

el comportamiento de las aciculas de Pinus halepensis ante efluentes industriales reales.

Con este objeto, dos empresas de la Region de Murcia han suministrado
efluentes de sus procesos conteniendo alguno de los iones objeto de estudio. El solido
que se ha empleado como bioadsorbente es el denominado P-H,0, ya que el mejor
comportamiento del P-NaOH no llega a justificar los costes de pretratamiento para su

obtencion. Las empresas murcianas citadas son:

- Espariola del Zinc, SA.

- Cromados L.uis.
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En la actualidad la empresa Espafiola del Zinc ya no presenta actividad
productiva, aunque en el momento de la realizacion de esta investigacion si estaba

operativa y sus instalaciones estaban ubicadas en Cartagena.

A continuacion se presentan los ensayos y los resultados obtenidos.

IX.1. EFLUENTE DE ESPANOLA DEL ZINC, S.A

Espafiola del Zinc estaba ubicada en Cartagena y su principal objetivo era la
obtencion de cinc electrolitico, produciendo asimismo aleaciones de cinc, cadmio metal
y &cido sulfurico. En la Figura IX.1 se muestra un diagrama de flujo simplificado del
proceso de produccién (Espafiola del Zinc, SA.).

Parque Minerales

Blenda cruda

y

—

Sulfirico < Tostacion
Venta
Sulfdrico I Acido sulfirico L
_ i! 4 Calcinado
Polvo de Zinc
Filtros de Banda |« Fangos Lixiviacion
Electrolito N
A A Electrolito Cementos metalicos
A 4
Electrolito agotado

Electrolisis
Deposito de Jarosita

Polvo de zinc |:

A

Cétodos

Fusioén

Zinc de recuperacion Lingote Zn

Aleaciones

Tratamiento W Grasos, espumas y 6xidos
para <
Reciclado J

Figura 1X.1. Diagrama de flujo de la planta de Espafiola del Zinc, S.A. en Cartagena.
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1X.1.1. Caracterizacién del efluente

El efluente suministrado por la empresa es una disolucion acuosa procedente del
lavado del solido agotado en la etapa de lixiviacion. En la empresa este efluente es
sometido a un tratamiento de precipitacion con lechada de cal, de concentracién
aproximada 150 g Ca”*/l. Ajustando el pH a 8-8,5 se consigue practicamente la
precipitacion de todo el cinc. El lodo formado se separa por filtracion y se deposita en

balsas dispuestas para tal fin.

En la Tabla IX.1 se incluyen las caracteristicas del efluente suministrado por la
empresa. Cabe destacar el elevado contenido en cinc (1,2 g/l) y el bajo valor del pH
(<0), ademas de su baja concentracion en cadmio (13,97 mg/l). El efluente posee

oxidos de azufre disueltos, y una pequefia porcion de sélidos en suspension.

Tabla IX.1. Caracteristicas del efluente de Espafiola del Zinc, S.A (concentraciones en
mg/l).

pH [Zn] [Cd] [Cu] [Cr] [Fe] [Ni] [Pb] [Ca] [Mg] [Na] [K]

<0 11995 14,0 131 041 2306 0,10 3,82 535 839 1931 50,1

Puesto que se ha comprobado que la capacidad de adsorcion de los iones
metalicos es practicamente nula a pH bajo y aumenta al aumentar dicho parametro,
antes de llevar a cabo los ensayos de adsorcion, la muestra fue sometida a diversos

pretratamientos:

- Aireacion para eliminar éxidos de azufre volatiles y vapores de acidos.

- Filtracion para eliminar sélidos en suspension.

- Elevacion del pH con la doble finalidad de disminuir la concentracion de
cinc en la disolucion por precipitacion y conseguir condiciones mas

favorables para la adsorcion.

Posteriormente, la disolucion se sometié a un proceso de adsorcion en maltiples

etapas a flujo cruzado. En la Figura 1X.2 se muestra el esquema de operacion seguido,
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IX. Tratamiento de efluentes reales

incluyendo la etapa de pretratamiento para aumentar el pH. A continuacion se describen
los ensayos llevados a cabo y los resultados obtenidos, teniendo en cuenta el
pretratamiento realizado. Los reactivos ensayados en este tratamiento previo fueron:
disolucién de NaOH, lechada de cal y residuo procedente de la industria del marmol. El

tiempo de contacto entre las fases en cada etapa fue de 3 horas.

Agente basico Psz 0 Ple 0] PIHEO
Efluente Ftapa : iy
—> p. Disolucion Etapa 1 Etapa2 —» | Etapad —»
industrial previa ' e
Fase solida P-H,O P-H,0O P-H,O
separada agotado agotado agotado

Figura 1X.2. Esquema de la operacion en multiples etapas a flujo cruzado.

I1X.1.2. Ensayo 1. Pretratamiento con NaOH

Inicialmente se emple6 amoniaco como reactivo para aumentar el pH del
efluente. Se comprobé que a los valores de pH 7 y 8, la concentracién de Zn®* presente
en la disolucion no era muy diferente a la inicial, debido a la formacion de complejos

amoniacales de Zn**,

De esta forma, se empleo disolucion concentrada de NaOH para aumentar el pH

a los valores indicados de 7 y 8.

En sendos vasos de precipitado de un litro de capacidad, se dispusieron 500 ml
de efluente bruto y se afiadio, lentamente mientras se agitaba, disolucioén concentrada de
NaOH hasta alcanzar valores de pH 7 y 8, respectivamente. Se mantuvo la agitacion
durante una hora. A continuacion se dejo reposar y se filtro sobre papel para eliminar el

precipitado.
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Se determiné la concentracién de Zn** de ambos filtrados, los cuales fueron
sometidos a ensayos de adsorcion. Para ello, se pusieron en contacto mediante agitacién
magnética 250 ml de cada filtrado con 2 gramos (dosis: 8 g/l) de solido adsorbente,
P-H,0, manteniendo el pH ajustado a los valores de partida tras el pretratamiento (7 y
8) mediante la adicién de disolucion diluida de H,SO4 6 NaOH. Una vez transcurrido el
tiempo de contacto (3 horas), las disoluciones fueron filtradas y analizadas.

En cada una de las siguientes etapas de adsorcion se empleo la totalidad de las
disoluciones filtradas, siguiendo un procedimiento idéntico al descrito anteriormente,
empleando la cantidad de solido adsorbente necesaria para tener una dosis de 8 gramos
de adsorbente por litro de disolucion. Se realizaron un total de seis etapas secuenciales.

Los resultados de las mismas se muestran en la Tabla 1X.2.

Tabla 1X.2. Resultados con pretratamiento con NaOH. Influencia del pH. (dosis =8 g
P'HZO / "trO, tcomacto = 3 h).

— pH=70 pH =80
P [Zn“](mg/l) % eliminado  [Zn“](mg/l) % eliminado
Inicio 565 0,0 86 0,0
Etapan° 1 477 15,6 65 24.4
Etapan®?2 290 48,7 9 89,5
Etapan®3 272 51,9 2 97,7
Etapa n® 4 197 65,1 1 98,8
Etapan®5 180 68,1 0,7 99,2
Etapa n° 6 145 74,3 0,7 99,2

Se observa que la elevacion del pH en el pretratamiento hasta 8 tiene como
consecuencia inmediata una disminucién mucho més pronunciada de la concentracion

de Zn?* en la disolucion de partida.

En los ensayos a pH = 8, en solo 3 etapas de adsorcion se consigue rebajar la
concentracion de Zn®* por debajo de 5 ppm (limite para su vertido a alcantarillado segin
el Decreto 16/1999, de 22 de abril, sobre vertidos de aguas residuales industriales al
alcantarillado). Sin embargo, en los ensayos a pH = 7, tras 6 etapas de contacto no se

consiguio llegar hasta ese nivel.

Para estudiar la evolucion del pH durante las sucesivas etapas de contacto, se
Ilevaron a cabo dos ensayos en paralelo: uno con control del pH en cada etapa, y otro

209
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sin control del pH. Se pretrataron 1500 ml de efluente hasta elevar su pH a 8. Del
filtrado resultante, tras ser analizado, se tomaron dos muestras de 250 ml, las cuales
fueron sometidas a cinco etapas secuenciales de adsorcion empleando en ambos casos
una dosis de 4 gramos de solido adsorbente por litro de disolucion. En una de las series,
el pH se mantuvo constante en su valor de 8 mediante la adicion de disolucion diluida
de H,SO4 6 NaOH y en la otra serie el pH se dejo evolucionar libremente desde su
valor inicial de 8, midiéndose éste al inicio y al final de cada etapa. El tiempo de

contacto fue de 3 horas por etapa. Los resultados se muestran en la Tabla 1X.3.

Tabla IX.3. Resultados con pretratamiento con NaOH. Ensayos realizados controlando
el pH y sin controlarlo. (dosis = 4 g P-H,0 / litro; pH = 8; teontacto= 3 h).

pH controlado Sin control de pH
2+ 2+
Etapa Eﬁ%/lg % eliminado Eﬁg”g % eliminado  pH; pH;

Inicio 146 0,0 146 0,0 -- --
Etapan®1l 115 21,2 138 55 8 6,6
Etapan® 2 44 69,9 132 9,6 6,6 6,3
Etapan®3 27 81,5 128 12,3 6,3 6,2
Etapan®4 18 87,7 123 15,8 6,2 6,1
Etapan®5 B 96,6 123 15,8 6,1 6

Se observa que cuando se mantiene el pH controlado en un valor de 8, la
concentracién de Zn** en disolucién disminuye drasticamente, alcanzandose la

concentracion de 5 ppm despues de 5 etapas.

Cuando el pH se deja evolucionar libremente, se consigue una reduccion muy
pequefia en la concentracion de Zn®* en disolucién, debido a que el pH de ésta
disminuye, situdndose en valores proximos a 6, con lo que se reduce la capacidad de

adsorcion del s6lido adsorbente.

En lo referente a la concentracion de Na* disuelto, ésta apenas varia de 30,5 g/l

en el transcurso de las sucesivas etapas.
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I1X.1.3. Ensayo 2. Pretratamiento con lechada de cal

Tal como se ha indicado con anterioridad, en la préctica industrial, el Zn®* se
elimina por precipitacion con lechada de cal, por lo que se ha realizado un ensayo en el

que se ha empleado lechada de cal como reactivo para elevar el pH de la disolucién.

Se prepar6 una lechada de cal conteniendo 275 g/l de Ca(OH),. Se trataron 300
ml de efluente con 105 ml de lechada, afiadida lentamente mientras se agitaba, ya que
en ensayos previos se determind que ésa era la cantidad de lechada necesaria para elevar
el pH hasta 7,5. Tras mantener la agitacion magnética durante 1 hora, la suspension se
dejo reposar y se filtro. Se determind el contenido en cinc y calcio en el filtrado y se
realizaron dos series de ensayos de adsorcion, con el fin de determinar como influye el
hecho de mantener el pH controlado durante las etapas de adsorcién o dejarlo

evolucionar libremente.

En ambas series, se tomaron dos muestras de 150 ml del filtrado, las cuales se
sometieron a seis etapas secuenciales de adsorcion empleando en ambos casos una dosis
de 4 gramos de so6lido adsorbente por litro de disolucion. En una de las series, el pH se
mantuvo constante en su valor de 7,5 mediante la adicion de disolucion diluida de
H,SO, 6 NaOH y en la otra serie el pH se dejo evolucionar libremente, midiéndose éste
al inicio y al final de cada etapa. El tiempo de contacto fue de 3 horas por etapa. Los
resultados se muestran en la Tabla IX.4.

Tabla 1X.4. Resultados con pretratamiento con lechada de cal. Ensayos realizados con
y sin control del pH. (dosis =4 g P-H,O / litro; pH = 7,5; teontacto= 3 h).

pH controlado Sin control de pH
2+ 2+
SLELE Erznré”% % eliminado Erznré”% % eliminado pH; pH;¢

Inicio 198 0,0 198 0,0 -- --
Etapan®l 132 33,3 191 3,5 7,5 6,2
Etapa n°® 2 82 58,6 181 8,6 6,2 55
Etapa n®3 42 78,8 174 12,1 55 5,2
Etapa n® 4 14 92,9 170 14,1 5,2 5,2
Etapan®5 2 99,0 172 13,1 5,2 5,3
Etapan®°6  N.D. 100,0 171 13,6 5,3 5,4
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Se observa que cuando se mantiene el pH controlado en un valor de 7,5, la
concentracién de Zn** en disolucién disminuye hasta alcanzar una concentracion
inferior a 5 mg/l después de 5 etapas. Este hecho no se logra si se deja evolucionar
libremente el pH, debido al rapido descenso que experimenta el pH en las primeras

etapas.

Por su parte, el i6n Ca®* disuelto procedente del pretratamiento con lechada de
cal también es adsorbido por el solido descendiendo su concentracion inicial de 800
mg/l, tras las seis etapas, hasta unos valores de 470 y 725 mg/l, para las series de
ensayos con el pH controlado y sin controlar, respectivamente. EI descenso en el pH
tras las seis etapas de adsorcion en la serie sin control del pH es de dos unidades, similar

el observado en los ensayos con pretratamiento con NaOH.

I1X.1.4. Ensayo 3. Pretratamiento con polvo de marmol

En la linea seguida en este trabajo de aplicar una tecnologia de bajo coste para la
eliminacién de metales pesados de aguas residuales mediante el empleo de un material
residual como adsorbente, como reactivo para elevar el pH del efluente se ensayo6 otro
material residual, un residuo de base calcarea procedente de la industria del marmol

existente en la Region de Murcia (Cehegin).

En un vaso de precipitados de un litro de capacidad, se dispuso 500 ml de
efluente bruto y se afadio, lentamente mientras se agitaba, 25 gramos de polvo de
marmol. A continuacion, se dejo reposar y se filtrd. Esta operacion se repitid en varias
etapas, hasta conseguir que el pH de la disolucion fuese 7. La cantidad de polvo de
marmol empleado en este pretratamiento corresponde a una dosis de 300 g / litro de

efluente.

Se determiné la concentracion de Zn®* en el filtrado de la Gltima etapa de

pretratamiento, asi como su pH.

Siguiendo el procedimiento habitual, se llevaron a cabo dos series de etapas de

adsorcion manteniendo en ambos casos el pH controlado en su valor inicial de 7
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mediante la adicion de NaOH y H,SO,4. Se modificd la relacion entre la cantidad de
solido adsorbente y el volumen, ensayandose los valores de 4 y 8 g/l. El tiempo de

contacto fue de 3 horas por etapa. Los resultados se muestran en la Tabla 1X.5.

Tabla 1X.5. Resultados con pretratamiento con polvo de marmol. Influencia de la
relacién sélido / volumen. (pH = 7; teontacto= 3 h).

Etapa 4 g/l 8 g/l
P [Zn*"](mg/l) % eliminado  [Zn*](mg/l) % eliminado
Inicio 600 0,0 600 0,0
Etapan®l 505 15,8 437 21,2
Etapan® 2 397 33,9 309 48,6
Etapan®3 364 39,3 199 66,9
Etapan®4 274 54,3 138 77,0
Etapan®5 238 60,3 90 85,0
Etapan®6 184 69,3 53 91,2
Etapan®7 152 74,7 27 95,6
Etapan®8 125 79,1 15 97,6
Etapan®9 94 84,3 9 98,5
Etapa n® 10 68 88,7 4 99,3

Se observa que empleando una dosis de 8 g/l es posible alcanzar una
concentracion de cinc inferior a 5 mg/l después de 10 etapas, lo cual no se consigue

cuando la dosis es de 4 g/I.

Cabe indicar que en todos los pretratamientos se produce una gran cantidad de

lodo, el cual posee Zn** y Cd**, por lo que deberia ser tratado como residuo peligroso.

Tras la realizacién de estos ensayos se puede afirmar que la bioadsorcién con
aciculas de pino carrasco, P-H,O, no es un método adecuado para la eliminacion de los
metales contenidos en el efluente procedente de Espafiola del Zinc, S.A, debido a la
gran concentracion de cinc, el bajo pH que presenta este efluente y la gran cantidad de
lodos que se genera en su pretratamiento para elevar el pH. Sin embargo, si es un
método adecuado para refinar el efluente una vez pretratado mediante precipitacion en
la forma habitual, a fin de dejar el efluente practicamente libre de metales, con la
ventaja de que el agua ya llegaria a esta etapa con un pH suficientemente alto como para

no tener que aplicarle acondicionamiento alguno.

213



IX. Tratamiento de efluentes reales

IX.2. EFLUENTE DE CROMADOS LUIS

Cromados Luis es una empresa ubicada en el poligono industrial de Alcantarilla,
cuya actividad fundamental es la de acabados de superficies metalicas. Al igual que en

Espafiola del Zinc, S.A, este efluente es sometido a precipitacion.

1X.2.1. Caracterizacion del efluente

Del mismo modo, el efluente suministrado fue el de entrada a la etapa de precipitacion.
Este estaba constituido por una suspension que fue filtrada y analizada. En la Tabla IX.6
se muestran sus caracteristicas. El relativamente alto valor de pH se debe a que el
proceso productivo se planifica para hacer coincidir las descargas de las balsas de metal
agotado y las de hidroxido sodico empleado en el desengrasado de la superficie de las
piezas metélicas.

Tabla 1X.6. Caracteristicas  del
efluente procedente de Cromados Luis

[Zn?*] = 34,6 mg/l

[Cr**]= 1,1 mg/l

[Ni**] = 3,6 mg/l

[Ca?*] = 125 mg/I
pH = 7,27

En primer lugar vale la pena destacar que el pH de este efluente (7,27) es
adecuado para su tratamiento por bioadsorcion, ya que no se requiere la adicion de
reactivos para ajustar dicho valor. Posee asi mismo una concentracién de cinc
apreciable, pero no elevada, y muy pequefias concentraciones de cromo y niquel.

Presenta una concentracion de Ca®* alta.

Se llevaron a cabo ensayos de adsorcion en multiples etapas a flujo cruzado,

estudiandose la influencia de la dosis de sélido adsorbente y del pH.
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1X.2.2. Influencia de la dosis de sélido adsorbente

Se agitaron 150 ml del efluente en un matraz Erlenmeyer de 250 ml, junto a la
cantidad seleccionada de so6lido adsorbente, ajustando el pH a un valor de 7 mediante la
adicion de disolucion de HNO3; o NaOH (0,01, 0,1 y 1N). Una vez transcurrido el
tiempo de contacto (3 horas), se filtro la disolucion, se deseché el solido agotado, se
analizo la disolucion y se afiadio adsorbente nuevo. Las dosis de adsorbente ensayadas

fueron de 2 y 4 g/l. Se realizaron un total de cinco etapas.

Los resultados se muestran en la Tabla IX.7. No se muestran valores para el Cr**

porque éste se elimino practicamente en su totalidad en la primera etapa.

Tabla IX.7. Influencia de la dosis de adsorbente. (pH = 7; teontacto= 3 h).

29/l 4gll
Etapa Zn2+ Ni2+ Zn2+ Ni2+

% % % %

T eliminado i eliminado i eliminado i eliminado
Inicio 35 0,0 3,5 0,0 35 0,0 3,5 0,0
Etapan°1l 15 57,1 3,4 2,9 10 71,4 3,2 8,6
Etapa n® 2 7 80,0 3 14,3 3,1 91,1 2,3 34,3
Etapan°3 3 91,4 2,5 28,6 2,5 92,9 1,3 62,9
Etapa n°® 4 1 97,1 2 42,9 1,2 96,6 1,2 65,7
Etapan®5 0,6 98,3 1 714 0,5 98,6 1 71,4

Se observa que se alcanza la concentracion de 5 mg/l de Zn** tras 3 y 2 etapas
empleando unas relaciones de 2 y 4 gramos de bioadsorbente por litro de disolucion,
respectivamente.

1X.2.3. Influencia del pH inicial del efluente

A fin de investigar la influencia del pH al que se lleva a cabo la adsorcion, se
pretrataron diferentes fracciones del efluente sin filtrar suministrado, disminuyendo sus
valores de pH hasta 4,0 y 5,5 mediante la adicion de acido nitrico. Uno de los ensayos
se llevé a cabo al pH original del efluente (7,25). A continuacion, las fracciones fueron
filtradas y sometidas a las etapas secuenciales de adsorcion. Se agitaron 150 ml de cada
fraccion en matraces Erlenmeyer de 250 ml, junto a la cantidad necesaria de sélido
adsorbente para tener una dosis de 4 g/l. EI pH se dejé evolucionar libremente. Una vez

215



IX. Tratamiento de efluentes reales

transcurrido el tiempo de contacto (3 horas), se filtrd la disolucion, se desechd el sélido
agotado y se afiadié adsorbente nuevo, completandose un total de cinco etapas. La
disolucién fue analizada al final de cada etapa, al tiempo que se determind su pH. Los
resultados se muestran en la Tabla 1X.8.

Tabla 1X.8. Influencia del pH inicial del efluente.(dosis = 4 g P-H,O/litro; teontacto= 3
h).

pHi =40 pHi =55 pHi = 7,25
Siz|oe [Zn*] [Ni*] [Zn*] [Ni*] [zZn*] [Ni"]
(mg”) (mg”) prinaI (mg/l) (mg/l) prinaI (mg/l) (mg/l) prinaI
Inicio 69 3,8 - 40 3,5 - 27 3,4 --
Etapan®1 57 3,1 5,02 36 2,9 5,70 8 2 6,64

Etapan®?2 49 2,8 5,35 35 2,6 5,97 7 14 6,72

Etapan®3 44 26 544 23 24 5,75 1,3 11 6,77

Etapan®4 35 21 548 15 19 569 09 0,6 6,80

Etapan®5 32 2 5,53 17 18 575 09 0,5 6,54

Las concentraciones encontradas despues de acidificar y redisolver la practica
totalidad de los solidos en suspension indican que en ellos no existe apenas niquel ni
cromo, al contrario de lo que ocurre con el cinc. Mientras Ni?* y Cr** siguen estando por
debajo de los limites establecidos para el vertido a alcantarillado, los resultados
muestran que la eliminacion del cinc sélo es efectiva mediante bioadsorcion si ésta se
lleva a cabo al mayor de los pHs ensayados. Ello significa que es preciso planificar la
operacion de la planta de forma que se descarguen conjuntamente las balsas agotadas de

cinc para cincado y NaOH para desengrasado.

En lo referente a la evolucion del pH, cabe sefialar que en el ensayo iniciado a
pH 4, éste evoluciona rapidamente a un valor de aproximadamente 5,5. El hecho de que
se eleve el pH espontaneamente es favorable, pero los resultados indican que no es
suficiente como para hacer la bioadsorcion efectiva en estas condiciones. En el ensayo
iniciado a un pH de 5,5 el pH apenas varia con el transcurso de las etapas de adsorcion
pero estas condiciones tampoco son favorables. En el ensayo realizado empleando la
disolucién filtrada pero sin modificar su pH, éste desciende en la primera etapa hasta un
valor de aproximadamente 6,5 para apenas variar a lo largo del transcurso de las etapas
de adsorcion. A la vista de los resultados, en estas condiciones la bioadsorcion si es un
método valido para la descontaminacion de este agua.
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1X.2.4. Ensayos con y sin control del pH

A fin de evaluar la necesidad o no de controlar el pH en el transcurso de las
etapas de adsorcion, se agitaron 150 ml del efluente filtrado en matraces Erlenmeyer de
250 ml, junto con la cantidad necesaria de sélido adsorbente para tener una dosis de 4
g/l. El pH inicial en las dos series de ensayos fue de 7 y en una se mantuvo controlado
en este valor mediante la adicion de disolucion de HNO3; o NaOH (0,01, 0,1, y IN) y en
la otra se dej6 evolucionar. Una vez transcurrido el tiempo de contacto (3 horas), se
filtrd la disolucion, se desechd el sélido agotado y se afiadid adsorbente nuevo. De esta
forma, se completaron un total de cinco etapas, al final de cada una de las cuales se

analizo la disolucion y se determind su pH. Los resultados se muestran en la Tabla IX.9.

Tabla 1X.9. Ensayos con y sin control del pH. (dosis = 4 g P-H,O / litro; pH = 7;
teontacto= 3 h)

pH controlado (pH =7) Sin control del pH (pH; =7)

Etapa Zn2+ Ni2+ Zn2+ Ni2+
mgh P gt B mgn P g % PHm

eliminado eliminado eliminado eliminado
Inicio 35 0,0 3,5 0,0 35 0,0 3,5 0,0 --
Etapal 10 71,4 3,2 8,6 13 62,9 3,2 8,6 6,78
Etapa2 3,1 91,1 2,3 34,3 7 80,0 2,8 20,0 6,62
Etapa3 25 92,9 1,3 62,9 5) 85,7 2,5 28,6 6,72
Etapad 12 96,6 1,2 65,7 3,5 90,0 1,7 51,4 6,16
Etapa5 0,5 98,6 1 71,4 2,4 93,1 N.D. 100 6,18

Los resultados de esta serie de ensayos corroboran lo que ya se determind en la
serie anterior. Si la adsorcion se lleva a cabo a un pH de aproximadamente 7, la
concentracion de 5 mg/l de Zn®* se alcanza en muy pocas etapas, tanto si se mantiene el
pH controlado como si se deja evolucionar libremente. Logicamente y como se observa,
cuando el pH se mantiene en 7 el niumero de etapas de adsorcion necesarias para

alcanzar la concentracion limite de vertido es menor.

En definitiva, a la vista de los resultados obtenidos, la bioadsorcion sobre
aciculas de Pinus halepensis se presenta como un método adecuado para la

descontaminacion del efluente de Cromados Luis hasta limites permitidos para su
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vertido al alcantarillado. La unica condicion previa es la planificacion de la operacién
de la planta de forma que se descarguen conjuntamente las balsas agotadas de cinc para

cincado y NaOH para desengrasado.
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X. GESTION DE SOLIDOS AGOTADOS

X.1. INTRODUCCION

Con el presente estudio se ha pretendido avanzar en el conocimiento de la
eliminacién de metales pesados de disoluciones acuosas (sintéticas o industriales)
mediante el uso de residuos de aciculas de pino carrasco como bioadsorbente. De esta
forma se ha comprobado la efectividad de este residuo para eliminar iones metalicos de
disoluciones acuosas concentrandolos en la fase sélida. Una vez que los residuos de
aciculas de pino agotan su capacidad para retener metales pesados resulta necesario
plantearse la gestion de los mismos. En ocasiones, estos solidos agotados conducen a
serios problemas medioambientales por no cumplir los requerimientos esenciales para
su evacuacion final. Sin embargo, el sélido cargado de metal puede ser gestionado
adecuadamente mediante diversas alternativas, como las que se exponen a continuacion:

« Depoésito en vertedero controlado.

« Desorcion del metal adsorbido.

. Descomposicion de la matriz del adsorbente y recuperacion del metal.

« Incineracion.

. Valorizacién del sélido empleandolo como combustible auxiliar en una
instalacion adecuada.
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X.2. VALORACION DE LAS DISTINTAS ALTERNATIVAS DE GESTION

A continuacion se pasa a valorar las alternativas citadas para el caso concreto de

los residuos de aciculas de pino.

La deposicion en vertedero controlado, a pesar de ser una opcion viable de
tratamiento, no parece ser la mas conveniente. Teniendo en cuenta directrices, tanto
europeas como espariolas, que contemplan el fomento de la valorizacion de residuos con
el fin de reducir la cantidad de éstos destinada a la eliminacion en vertedero y
economizar recursos naturales, resulta aconsejable dar prioridad al resto de las opciones

de gestion.

Otra alternativa de gestion del solido agotado es la desorcion del metal
adsorbido. De esta forma se regenera el solido adsorbente para utilizarlo nuevamente
como bioadsorbente y, a su vez, se recupera el metal adsorbido, lo que es interesante si
su valor es elevado. Muchos autores han optado por esta opcion, tratando los solidos
agotados con disoluciones &cidas para concentrar los metales en pequefios volimenes de
liquido, recuperando el metal y reduciéndose asi la cantidad de residuo a gestionar
(Volesky et al., 2003; Bai y Abraham, 2003; Ferraz et al., 2004; Jeon y Park, 2005;
Tunali y Akar, 2006; Hammaini et al., 2007). Sin embargo debe tenerse en cuenta que,
para seleccionar esta opcion con el objetivo de regenerar el material adsorbente, éste
debe ser lo suficientemente robusto para no desintegrarse, manteniendo sus propiedades
adsorbentes tras el tratamiento con acidos y, de esta forma, poder ser reutilizado en
ciclos repetidos de adsorcidén-desorcién. En el caso concreto de los residuos de aciculas
de pino, ya se comprobd en un capitulo anterior, que el tratamiento del sélido
adsorbente con ciertos acidos, usados convencionalmente en los tratamientos de
desorcién (H,SO4, HCI y HNO3), disuelve parte del material, disminuyendo el peso del
solido adsorbente en aproximadamente un 30%. Teniendo en cuenta este hecho y que se
trata de un material renovable, de nulo o bajo coste, el tratamiento de desorcién
tampoco parece ser la opcion méas adecuada para la gestion de este bioadsorbente una

vez agotado.
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Dhakal et al. (2005) plantean como alternativa de gestion, la descomposicion de
la matriz polimérica de la biomasa que contiene los iones metalicos. Esta
descomposicion puede realizarse usando tanto agua supercritica como microorganismos
que se emplean usualmente en el proceso de biodescomposicion. Tras descomponer la
matriz en agua y didxido de carbono, los metales quedan concentrados en una pequefia

cantidad de agua, reduciendo de esta forma la cantidad de residuo a gestionar.

Por otro lado, la incineracion es un proceso de combustion controlada que
transforma la fraccion orgénica de los residuos solidos en materiales inertes y gases. No
es un sistema de eliminacion total, pues genera cenizas, escorias y gases, pero con el se
consigue una importante reduccion de peso y volumen del residuo solido. En este
sentido, los residuos de aciculas de pino constituyen un material facil de incinerar. Con
este tratamiento los metales pesados quedarian estabilizados en las cenizas o podrian ser
recogidos por filtros de manga o precipitadores electrostaticos. Por todo lo expuesto, la
incineracion podria ser una opcidén viable de tratamiento, pero teniendo en cuenta que
existen alternativas en las que se puede obtener un aprovechamiento energético, resulta

mas recomendable considerar estas opciones.

La incineracion con aprovechamiento energético utiliza el calor generado en la
combustion de los residuos. A continuacion se contempla mas en detalle esta opcion de
emplear los residuos de aciculas de pino como combustible auxiliar, en particular en
cementeras, por considerarse la mas adecuada. Muchas cementeras cuentan ya con
instalaciones para el aprovechamiento energético de residuos y subproductos de otras

actividades, minimizando asimismo el impacto ambiental del proceso de valorizacion.

La valorizacién de residuos en hornos industriales, en especial de cementeras, es
una técnica fuertemente implantada en los paises desarrollados. En particular, el uso de
los residuos como alternativa a los combustibles fésiles convencionales es una préactica
habitual que ha sido ampliamente ensayada en los paises industriales (USA, Canada,
Francia, Suiza, Bélgica,... ), (Murcia Gil, 1998).

Debido a las enormes cantidades de energia térmica involucradas en la
produccién de clinker, la industria cementera esta en permanente busqueda de nuevas

fuentes energéticas. La utilizacion de residuos como combustible alternativo, en hornos
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de clinkerizacion, constituye una practica que se ajusta a la politica comunitaria en
materia de gestion de residuos: prevencion, recuperacion y eliminacion (Carrasco et al.,
2003).

Las autoridades ambientales competentes establecen en los permisos de las
cementeras las limitaciones en cuanto a composicion y cantidad de los vertidos, de
forma que se garantice la compatibilidad ambiental de la actividad. Asi, el principal
impacto medioambiental de una cementera son las emisiones a la atmosfera del horno

de clinker, que no genera residuos solidos, ni vertidos liquidos.

La coccion de las materias primas en el horno de clinker tiene lugar por contacto
directo de éstas con los gases de combustion que circulan en contracorriente. Las
emisiones a la atmosfera provenientes del horno de cemento tienen su origen en las
reacciones quimicas provocadas por la coccion de las materias primas, y en los procesos
de combustion. Antes de ser emitidos a la atmosfera, los gases provenientes de los
hornos de clinker se desempolvan en filtros, y el polvo recogido se alimenta de nuevo al

proceso de fabricacion.

En cuanto a los metales, igual que ocurre con todos los deméas elementos
quimicos, no se destruyen en los hornos industriales. Los metales incorporados al horno
de cemento, a traves de las materias primas o de los combustibles, estaran presentes en

el clinker o en las emisiones a la atmésfera.

Los numerosos estudios realizados sobre el comportamiento de los metales han
demostrado que son retenidos mayoritariamente en el clinker. Salvo para metales
relativamente volatiles como el mercurio y el talio, la retencion alcanza cifras muy
proximas al 100%, lo que garantiza que los gases emitidos a la atmdsfera respetan

rigurosamente los limites de emision mas estrictos (Romay, 2004).

Los metales pesados presentes en el cemento estan incorporados a la estructura
mineralogica del clinker y quimicamente ligados mediante las reacciones alcalinas que
tienen lugar cuando el cemento reacciona con el agua para dar a sus productos
derivados la resistencia mecanica que les caracteriza. Esta fijacion quimica, ademas de

la alta densidad y baja permeabilidad del hormigon, da como resultado un potencial
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muy bajo de liberacion de metales al medio acuoso (lixiviacion). La lixiviacion de
metales pesados ha sido objeto de estudio en numerosas investigaciones. Todas ellas
demuestran que la liberacion es muy reducida, cualquiera que sea el combustible
empleado para la fabricacién de cemento. Las cantidades lixiviadas han sido siempre
inferiores a los umbrales de deteccidon de las técnicas de analisis o sus valores muy

inferiores a los niveles permitidos para el agua potable (Andrade et al., 2004)

En cuanto a los metales volatiles (Hg y TI), éstos escapan a la accion del horno
y son emitidos en parte a la atmésfera. Su contenido en los combustibles alternativos
debe ser por tanto objeto de vigilancia y control.

Las principales ventajas medioambientales derivadas del empleo de residuos

como combustible alternativo en hornos de clinker son las siguientes (MINER, 1999):

— Las altas temperaturas (hasta 2000 °C) y los largos tiempos de residencia en
atmosfera rica en oxigeno garantizan la completa destruccién de los compuestos

organicos presentes en los residuos.

— En el caso de que el residuo contenga azufre o elementos haldgenos, la
combustion generara gases acidos como el cloruro de hidrogeno y el éxido de azufre.
Estos gases son neutralizados y retenidos por la materia prima, de naturaleza alcalina, y

se incorporan al cemento. Las sales inorganicas formadas se incorporan al clinker.

— La interaccion de los gases de combustion con la materia prima presente en el
horno garantiza que la parte no combustible del residuo queda retenida en el proceso y

se incorpora al clinker de forma practicamente irreversible.

— No se generan residuos que deban ser tratados posteriormente, ni se afecta

negativamente las emisiones a la atmésfera.

— Se reduce el consumo de combustibles tradicionales no renovables, tales como
el carbén o derivados del petrdleo, lo que es una via de diversificacion de fuentes
energéticas especialmente atractiva para paises como Esparfia, con recursos energéticos
propios escasos.
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En la Figura X.1 se muestra la tendencia al alza en el empleo de residuos como

combustible de sustitucién en cementeras de la UE.
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Figura X.1. Evolucion 1990-2010 del volumen de residuos empleado como
combustible en las cementeras de la UE (Fuente: Cement Sustainability Initiative-
WBCSD UE27)

En la Figura X.2 se recoge el grado de sustitucién de los combustibles fésiles por

alternativos en la industria cementera en varios paises de la Union Europea.
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Figura X.2. Grado de sustitucion de combustibles fosiles por alternativos en la industria
cementera de algunos paises europeos (Fuente: Datos del BCSD y Cembureau de
2010, salvo Irlanda y Suecia de afios anteriores y Espafia con datos de 2011).
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Como se puede apreciar, Esparia se encuentra lejos de la media y bastante lejos
de los paises de cabeza, grandes impulsores del empleo de combustibles alternativos.

Para que un residuo sea considerado apto para su utilizacion como combustible
alternativo debe reunir las caracteristicas que lo hagan compatible con el proceso
productivo, esto es:

* Poder calorifico suficiente.

« Ausencia de interferencias en las caracteristicas del clinker.

» Emisiones controladas, sin provocar aumentos significativos en las emisiones
contaminantes y los respectivos limites de emision.

En la Tabla X.1 se muestra la potencia calorifica inferior (PCI) de algunos de los
combustibles alternativos mas usados.

Tabla X.1. PCI de algunos combustibles alternativos (Carrasco et al., 2003).

Material | PCI (kJ/kq)
Poder calorifico alto

Polietileno 46000
Petroleo ligero 41900
Petroleo pesado 39800
Poliestireno 39800
Grasa animal 38900
Alquitran 38100
Caucho 36000
Antracita 33900
Aceites usados y residuos de refineria 30100-38100
Neumaticos usados 28000-38100
Carbdn bituminoso pobre en cenizas 28900
Plasticos mezclados 26400
Carbén bituminoso rico en cenizas 23800

Poder calorifico medio
Lodos vy alquitranes 4&cidos (destilacion) 15900-21800

Lignito 15900-20900
Residuos de caldera (industria aluminio) 20100
Residuos de aceite de palmera (10% humedad) 18800
Textiles 18000
Tierras Fuller o de batan (destilacion) petroleo) 13000-18000
Madera, corteza y serrin (10% humedad) 15900
Harinas animales 18400

225



X. Gestion de sélidos agotados

Tabla X.1. (Continuacién) PCI de algunos combustibles alternativos
(Carrasco et al., 2003).

Material | PCI (kJ/kQ)
Poder calorifico bajo

Residuos de trituradora 15100
Combustible derivado de residuos de origen 15100
doméstico (10% humedad)

Papel y carton (secado al aire) 15100
Resofuel  (combustible de  residuos) 10900
Lodos de depuracién (10% humedad) 10000
Rechazo doméstico (30% humedad) 8400
Lodos de depuracién (30% humedad) 7500
Aceites de esquistos 4200

En el presente estudio se determind experimentalmente la potencia calorifica de
los residuos de acicula de pino, mediante una bomba calorimétrica de Malher. El
procedimiento consiste en provocar la combustion completa de una cantidad de sélido,
de masa conocida, situada en el interior de un dispositivo calorimétrico bajo
condiciones controladas, registrandose la variacion de temperatura producida en el

sistema.

En la bomba calorimétrica se coloca una pastilla del material solido previamente
pesada y se introduce oxigeno a una presion de 20-25 atm. Seguidamente se sumerge la
bomba en una cantidad de agua prefijada contenida en un vaso metalico y mediante
contacto eléctrico se inflama el sélido. A partir de las observaciones de temperatura
realizadas antes, durante y después de la combustion, y teniendo en cuenta las
correcciones necesarias, se puede determinar el poder calorifico del material sélido
ensayado mediante la siguiente expresion:

_ (Xmc)-AT

AH, ~

X
donde:
¥mc: equivalente calorifico del calorimetro determinado con un sélido
patrén = 2642 cal-/°C.
AT: factor de elevacion corregida de la temperatura.

my: masa de solido empleada (g).
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Se hicieron tres determinaciones, y el valor medio obtenido para la potencia
calorifica de los residuos de aciculas de pino fue 18950 kJ/kg (4533 kcal/kg). Por tanto,

se trata de un combustible auxiliar de poder calorifico medio.

Por otra parte, tomando como criterio para determinar el contenido metalico de
los sélidos agotados el valor de la capacidad mé&xima de adsorcién obtenida con el
mejor ajuste a la isoterma por los modelos estudiados, el contenido en metales de los
s6lidos que se alimentarian en la cementera serfa de aproximadamente 42,9 g Cd**/kg,
29,3 g Zn*/kg y 52,3 g Cr¥*/kg. Tal y como puede observarse, estos valores son
bastante superiores a los méximos admisibles para los combustibles auxiliares, por lo
que seria conveniente mezclar estos residuos con otros con bajo contenido en metales

para su empleo en la cementera.

En este sentido, en Albox (Almeria) la empresa Geocycle (del grupo Holcim)
dispone de los permisos necesarios y las instalaciones adecuadas para la preparacion de
combustibles de sustitucion. Por tanto, los residuos aciculas de pino agotados podrian
ser enviados a esta planta para su preparacion y empleo como combustible auxiliar en

cementeras.

De entre todas las opciones de gestion de los residuos de aciculas de pino
agotados planteadas, su valorizacion energética en una cementera parece ser la
alternativa mas adecuada, por lo que habria que realizar estudios méas detallados para su

ejecucion practica.
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X1. CONCLUSIONES Y FUTURAS LINEAS DE INVESTIGACION

XI1.1. CONCLUSIONES

De la investigacion realizada se pueden extraer las siguientes conclusiones:

1. Las aciculas muertas de Pinus halepensis, un material natural renovable de
bajo o nulo coste, lavadas con agua de la red o después de ser tratadas con
acido clorhidrico o con hidroxido sédico, presentan una capacidad aceptable

para adsorber los iones metalicos Cd**, Zn** y Cr** en disolucién acuosa.

2. El tratamiento con hidréxido sddico permite obtener un sélido con una
capacidad de adsorcion superior a la del material original. Sin embargo, este
aumento en la capacidad de adsorcion no justifica la realizacion del
tratamiento, ya que en el mismo se produce la lixiviacion del sélido y una

pérdida de peso de aproximadamente el 30 %.

3. Los espectros FTIR, realizados antes y después de llevar a cabo la adsorcion
de los iones metéalicos, revelan la complejidad del material y la presencia de

grupos activos responsables del proceso de adsorcion.

4. Se ha encontrado que la capacidad de adsorcién del sélido P-H,O no depende

del tamafio de particula en el intervalo estudiado (0,0-1,0 mm).
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5. Se ha comprobado que la capacidad de adsorcién de los s6lidos estudiados

estd muy influenciada por el pH. En todos los casos y para los tres iones
metalicos, la capacidad de adsorcién aumenta al aumentar el pH en el rango
de los valores ensayado (entre 2 y 6 para el Cd** y el Zn**, y entre 2 y 5 para
el Cr¥h).

. Cuando se emplean los sélidos P-H,O y P-NaOH, el pH de la disolucion

tiende a aumentar durante la adsorcién de los iones Cd** y Zn** y disminuye
en la adsorcién de Cr¥*. Al poner en contacto disoluciones de cualquiera de
los metales estudiados con el sélido P-HCI, el pH final resultd ser inferior al

inicial.

. La dindmica de adsorcién de los iones Cd** y Zn?* por los tres sélidos

ensayados es mas rapida que la del catién Cr®".

. De los modelos cinéticos empleados para ajustar los datos cinéticos en

sistemas monoelemento (primer orden reversible, pseudo segundo orden,
Elovich y difusion intraparticular), se ha encontrado que el modelo de pseudo
segundo orden proporciona buenos ajustes para los tres metales. Ademas,
para los iones Cd?* y Zn?* los datos experimentales también son ajustados
aceptablemente por el modelo de primer orden reversible. Lo mismo sucede
con el modelo de Elovich para los datos cinéticos del Cr**. Por lo tanto se
puede indicar que la adsorcién de Cd**, zn** y Cr** por los sélidos P-H,0,
P-NaOH y P-HCI responde a un proceso de intercambio idnico, y la dindmica
estd controlada por la reaccién de intercambio y no por la difusion

intraparticular.

. La velocidad de adsorcion sobre los sélidos ensayados sigue el orden P-

NaOH > P-H,0O > P-HClI, para un mismo ion metalico.

10. Teniendo en cuenta la forma de las isotermas de adsorcion (concavas hacia

el eje de abscisas), y diversos parametros obtenidos a partir de los modelos de
isotermas de adsorcion, se puede indicar que la adsorcién de los iones Cd*,
Zn** y Cr®* por los sélidos P-H,0, P-NaOH y P-HClI es favorable.

11. En general se encuentra que la capacidad de adsorcion de los sélidos

estudiados sigue el orden P-NaOH > P-H,0 > P-HCI.
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12. De los modelos de isoterma de adsorcion empleados, se encuentra que los
modelos de Sips y de Reddlich-Peterson son los que mejor ajustan los valores

experimentales en la mayoria de los casos.

13. Mediante el ajuste a los modelos se ha determinado la capacidad méaxima de
adsorcion. Para el Cd**, este parametro varia entre 11,3 mg/g y 42,9 mg/g; la
capacidad méaxima de adsorcién de Zn** se encuentra entre 9,6 mg/g y 29,3

mg/g, y en el caso del Cr**, varia entre 6,3 mg/g y 52,3 mg/g.

14. La capacidad de adsorcién es mayor para el Cr’* y presenta valores

aproximadamente similares para el Cd** y el Zn?*.

15. Se ha comprobado que la presencia de iones Na*, K*, Mg?* y Ca®* en las
disoluciones ensayadas, hasta una concentracion de 800 mg/l, afecta a la
capacidad de adsorcion de los iones divalentes Cd** y Zn** en mayor medida
que a la del i6n Cr**, que sélo se ve reducida muy ligeramente en algunos

Casos.

16. La presencia de los iones Ca** y Mg®* afecta muy adversamente la
capacidad de adsorcién de los iones Cd®* y Zn?*, con disminuciones en la
capacidad de adsorcion que van desde el 50% hasta mas del 90% en algunos
casos. La influencia de los iones Ca** y Mg?* sobre la adsorcion del Cr**, es
nula en la mayoria de los casos, llegando la reduccion de la capacidad de

adsorcion, solo en algunos casos, al 10%

17. En los ensayos realizados con sistemas binarios sobre el solido P-H,0O se ha
comprobado que en aquellos con presencia de Cr**, este ion se adsorbe
lentamente, desplazando a los iones Cd®* y Zn?*, los cuales se han adsorbido

inicialmente con mayor rapidez.

18. En el sistema Cd?*-Zn** se comprueba que ambos iones tienden a
adsorberse sobre el s6lido adsorbente, compitiendo por los lugares activos del
solido. La presencia de uno de los iones influye sobre la adsorcién del otro

ion.

19. En los sistemas binarios con Cr** se detecta que éste se adsorbe con
preferencia respecto al otro ion (Cd** 0 Zn®"). La adsorcién de Cd** o0 Zn** se
ve afectada negativamente por la presencia de Cr*, mientras que la adsorcion

de este ion no se altera practicamente por la presencia de Cd** 0 Zn**.
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20. Los valores obtenidos para el factor de separacion (K) se encuentran
comprendidos entre 1 y 10 para el sistema Cr**-Cd*, entre 7 y 30 para el
sistema Cr**-Zn?*, y entre 0 y 2 para el sistema Zn**-Cd**. Esto pone de
manifiesto que la afinidad entre el sélido adsorbente y el i6n metélico Cr** es
mayor que para los iones Cd** y Zn**. Por otra parte, el sélido presenta una
afinidad similar por los iones Cd** y Zn?*, ya que los valores de K para el
sistema Cd?*-Zn*" se sittian en las proximidades de la unidad.

21. De la aplicacion de los modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y Sips
para la prediccion de las isotermas de adsorcion en los sistemas binarios, se
encuentra que las mayores aproximaciones a los valores experimentales de qe
se obtienen a concentraciones bajas.

22. Ninguno de los modelos estudiados se pueden aplicar satisfactoriamente
para predecir las isotermas de adsorcion de los sistemas binarios estudiados,
si bien las predicciones se aproximan mas a los resultados experimentales

para el sistema Cd**-Zn**.

23. La no utilidad de los modelos anteriores para la prediccion de las isotermas
en los sistemas binarios estudiados se pone también de manifiesto al aplicar
los test estadisticos de comparacion, t-apareado y de Wilcoxon, los cuales
ponen de manifiesto que en la préctica totalidad de los casos estudiados no se
puede afirmar que no existen diferencias significativas (al 95% de
significacion) entre los valores de q. experimentales y los predichos.

24. En los sistemas Cr**-Cd*" y Cr¥*-zn*" los valores de g, predichos para el
cromo son menores que los experimentales, mientras que para el otro metal

ocurre lo contrario.

25. Los modelos extendidos de Langmuir, Freundlich y de Sips ajustan
adecuadamente los datos de las isotermas de adsorcion de los sistemas
binarios estudiados. El ajuste es mas fiable cuando la concentracién de los
iones metalicos es baja. Esto queda corroborado a tenor de los resultados de
la aplicacion de los tests estadisticos de comparacion.

26. En general, el modelo extendido de Sips ajusta ligeramente mejor los datos
experimentales. Sin embargo, este modelo introduce una dificultad adicional
a la hora de realizar el ajuste, ya que posee 6 parametros a ajustar frente a los

4 de los otros.
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27. El grado de ajuste de los datos experimentales a los modelos sigue el orden
Cr¥*-Cd** > zn*-Cd** > Cr**-zZn*",

28. En cuanto al sistema ternario Cd®*-Zn?*-Cr**, tanto la eficacia como la
cobertura relativa del i6n Cr** son bastante superiores a las de los otros dos

iones, los cuales exhiben comportamientos muy similares.

29. En cuanto a la selectividad en la adsorcion en el sistema ternario, ésta sigue
el mismo orden que la eficacia y la cobertura: Cr¥* > zn** =~ Cd**. Al igual
que ocurre en los sistemas binarios, la presencia de Cr** afecta dréstica y

negativamente la capacidad de adsorcion de los iones Cd** y Zn**.

30. En cuanto a la prediccion de la isoterma de adsorcién en el sistema ternario
Cd**-zn**-Cr**, ninguno de los modelos empleados (Langmuir y Sips,
extendidos) permite, a partir de los parametros caracteristicos de los sistemas

monoelemento, calcular valores de g. cercanos a los experimentales.

31. Por otra parte, el ajuste de estos modelos a los datos experimentales presenta
el mismo grado de bondad, siendo éste mejor para el Cr** que para Zn** y
Cd*

32. Las aciculas muertas de Pinus halepensis dificilmente pueden usarse
satisfactoriamente para la eliminacion de metales en continuo, mediante su
empleo en lecho fijo, dada la gran cantidad de bioadsorbente necesario para la

eliminacion de los metales en disolucién.

33. El comportamiento del lecho adsorbente en la adsorcion de Zn** depende de
las variables estudiadas: altura del lecho adsorbente, caudal de alimentacion
de la disolucion de metal y pH de la disolucion. Los tiempos de ruptura y de
saturacion aumentan con el incremento de la altura del lecho, con la
disminucion del caudal y el aumento del pH de la disolucion de alimentacion.
La capacidad de adsorcién s6lo se muestra claramente afectada por el pH de

la disolucion.

34. Las capacidades de adsorcion en los ensayos en continuo son sensiblemente
menores que las correspondientes al equilibrio con la disolucion de
alimentacion, como consecuencia de que el tiempo de residencia de la

disolucion en el lecho fijo es insuficiente para alcanzar el equilibrio.
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35. Los modelos empleados para describir las curvas de ruptura experimentales,
Bed Depth Service Time (BDST) y de Clark, exhiben un similar grado de

bondad en el ajuste de dichas curvas.

36. De la posible aplicacion de las hojas muertas de Pinus halepensis para el
tratamiento de efluentes reales industriales se ha establecido que este material
no es adecuado para tratar un efluente procedente de Espariola del Zinc, S.A.,
debido a que el mismo posee una concentracion muy alta de cinc
(>1000 mg/l), el bajo pH que presenta este efluente y la gran cantidad de

lodos que se genera en su pretratamiento para elevar el pH.

37. Sin embargo, si se considera adecuada la bioadsorcion sobre aciculas de
Pinus halepensis para refinar el efluente de esta empresa, una vez pretratado
mediante precipitacion en la forma habitual (menor contenido en metales y

pH mas alto).

38. En el caso del efluente de la empresa Cromados Luis, la bioadsorcion sobre
aciculas de Pinus halepensis se presenta como un método adecuado para su
descontaminacion hasta limites permitidos para su vertido al alcantarillado,
requiriendose un menor numero de etapas si no se deja disminuir su pH por

debajo de 7.

X1.2. FUTURAS LINEAS DE INVESTIGACION

A la vista de las conclusiones presentadas, el presente trabajo contribuye a la
investigacion y el desarrollo de nuevos bioadsorbentes para la eliminacién de metales
pesados, demostrando la viabilidad del uso de las aciculas muertas de Pinus halepensis
como bioadsorbente de Cd?*, Zn?* y Cr®* en operaciones en discontinuo. A su vez,
gueda patente que hay abiertas muchas lineas de trabajo para investigaciones futuras,

entre las que cabe citar:
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- El estudio de la bioadsorcion de otros iones metalicos, tanto para disoluciones con
un unico metal como para mezclas de metales. Con ello, se podra conocer la afinidad
del bioadsorbente por los distintos metales y se podra establecer una relacion entre
las propiedades de éstos y la capacidad de adsorcion del bioadsorbente. Seria
interesante estudiar mezclas de metales que usualmente se encuentran en los

efluentes industriales y en los rangos de concentracién que aparecen en los mismos.

- La ampliacion del estudio a otros compuestos de interés. En este sentido, resultaria
interesante comprobar la validez de la bioadsorcion sobre aciculas muertas de Pinus
halepensis  para la eliminacion de contaminantes emergentes, los cuales se
encuentran en las aguas residuales a nivel de traza, se desconocen sus efectos
medioambientales y su presencia en las aguas puede ocasionar serios problemas en

las depuradoras convencionales.

- El empleo del material adsorbente en diferentes configuraciones de adsorbedor, con
el fin de comprobar las principales ventajes e inconvenientes de cada una de las
configuraciones para casos concretos (pequefias cantidades de efluente con elevado
contenido en metales o efluentes con baja concentracion de metales y altos
volumenes). En este sentido, seria conveniente estudiar el efecto del escalado de los

equipos en la bioadsorcion.

- El empleo del bioadsorbente para tratar el efluente de una pequefia industria, que ya
disponga de un tratamiento para la eliminacion de metales, con el objetivo de
comparar las eficiencias y costos de la bioadsorcion con los correspondientes a los

sistemas utilizados convencionalmente.

- Determinar la volatilidad de los metales adsorbidos en el material adsorbente, al
someterlo a las condiciones de operacion tipicas del horno de una cementera, ya que
la valorizacién de los residuos agotados como combustible auxiliar en cementeras

parece una opcion interesante de gestion del sélido agotado.

Por todo lo expuesto, aunque la aplicacion de este residuo para la

descontaminacion de  efluentes parece presentar importantes  beneficios
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medioambientales y socioecondmicos, antes de emprender su comercializacion y su

aplicacion a escala real seria conveniente profundizar en los aspectos mencionados.

Ademas, dada la complejidad de la bioadsorcion, su empleo a escala industrial
deberia llevarse a cabo caracterizando previamente, en cada caso, el efluente a tratar y
realizando una serie de ensayos preliminares con dicho efluente concreto, planificados
en base a los conocimientos adquiridos en esta investigacion. De esta forma, se podria
optimizar el disefio del adsorbedor y las condiciones de operacion mas adecuadas para

cada caso concreto.
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