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Resumen

En la ultima década, la preocupacion global por la elevada concentracién de
arsénico (As) y mercurio (Hg) en acuiferos ha intensificado la busqueda de
soluciones eficientes para su mitigacion. Dada la gravedad de los riesgos para la
salud, es imperativo promover el desarrollo sostenible de alternativas tecnologicas

que superen las limitaciones de los métodos de tratamiento convencionales.

La nanotecnologia, a través del disefio y sintesis de nanoestructuras, ofrece un
potencial considerable para la resolucion de problemas ambientales complejos.
Especificamente, los 6xidos de hierro, como MnFe204, han demostrado ser agentes
eficaces y econdmicos para la adsorcion de metales pesados en soluciones

acuosas.

El objetivo principal de este estudio es identificar la eficacia de nanoparticulas
magnéticas que se utilizan de manera eficaz en el proceso de adsorcion de metales
pesados. Se estudio la adsorcidon de As (lll), As (V), Hg (II) en nanoparticulas (NPs)
de ferrita de manganeso (MnFe204). Las NPs de ferrita se sintetizaron mediante
coprecipitacion y se caracterizaron mediante microscopia electronica de Barrido
(MEB), difraccion de rayos X en polvo (DRX), magnetdmetro de muestra vibrante
(VSM), Dispersion de Luz Dinamica (DLS), Potencial Z (PZ), Area superficial
especifica (BET). Se estudié la adsorcion de arsénico en estos nanomateriales en
funcién de la concentracion inicial de arsénico y mercurio, el tiempo de contacto. Se
aplicaron los modelos de isotermas de Langmuir y Freundlich para ajustar los datos
de adsorcion, y las capacidades maximas de adsorcion de arsenito (As Ill) y
arsenato (As V), asi como mercurio (Hg Il) sobre MnFe204 fueron de 128, 22, 44 mg

g respectivamente.



Abstract

Over the past decade, global concern over high concentrations of arsenic (As) and
mercury (Hg) in aquifers has intensified the search for effective mitigation solutions.
Given the seriousness of the health risks, it is imperative to promote the sustainable
development of technological alternatives that overcome the limitations of

conventional treatment methods.

Nanotechnology, through the design and synthesis of nanostructures, offers
considerable potential for solving complex environmental problems. Specifically, iron
oxides, such as MnFe,O,, have proven to be effective and economical agents for

the adsorption of heavy metals in aqueous solutions.

The main objective of this study is to determine the effectiveness of magnetic
nanoparticles in the adsorption of heavy metals. The adsorption of As (lll), As (V),
and Hg (Il) onto manganese ferrite (MnFe,O,) nanoparticles (NPs) was investigated.
The ferrite NPs were synthesized via coprecipitation and characterized using
scanning electron microscopy (SEM), powder X-ray diffraction (XRD), vibrating
sample magnetometer (VSM), dynamic light scattering (DLS), zeta potential (ZP),
and specific surface area (BET). Arsenic adsorption on these nanomaterials was
studied as a function of the initial concentration of arsenic and mercury, and contact
time. The Langmuir and Freundlich isotherm models were applied to fit the
adsorption data, and the maximum adsorption capacities for arsenite (As IIl) and
arsenate (As V), as well as mercury (Hg Il), on MnFe,O, were 128, 22, and 44 mg

g~ respectively.



1. Introduccion

Las aguas subterraneas son la mayor fuente de agua dulce para la poblacion
mundial, son usadas para actividades domésticas, agricolas e industriales. Se ha
demostrado que aproximadamente un tercio de la poblacion depende del agua
subterranea para su abastecimiento de agua potable, de manera que suministrar
agua limpia es el imperativo primordial del individuo para el desarrollo sustentable
de una nacion. Sin embargo, existen diferentes factores y practicas que son una
amenaza significativa para la calidad de aguas subterraneas como lo son, las
practicas agricolas, la urbanizacién y las actividades industriales (P. Li et al.,
2021). Contaminantes como metales téxicos, hidrocarburos, trazas de
contaminantes organicos, pesticidas, microplasticos y otros contaminantes

emergentes son una amenaza para la salud humana y los servicios ecolégicos.

El agua contiene metales pesados y metaloides que, a diferencia de los
contaminantes organicos, no se biodegradan y presentan una alta toxicidad para los
seres vivos, durante la ultima década se ha reportado la contaminacion de aguas
subterraneas por medio de diferentes compuestos quimicos alrededor del mundo,
lo que los convierte a menudo en no potables debido a que superan los limites
prestablecidos por la Organizacion Mundial de la Salud (OMS). Es necesario
recalcar que algunas de las actividades que el humano desarrolla diariamente como
el uso de productos quimicos, la actividad agricola, el uso de plaguicidas vy
componentes electronicos generan una fuente de contaminacién ambiental por
metales y metaloides. Los cuerpos de agua se han visto enormemente afectados
por contaminantes como el plomo (Pb), cromo (Cr), cadmio (Cd), cobre (Cu),
mercurio (Hg) y arsénico (As). Uno de los mayores contaminantes de agua y suelo
es debido al metaloide As. En los recientes afos la contaminacion de As se ha
convertido en un problema de gran preocupacion mundial dado que su ingesta por
los seres humanos conduce a la carcinogénesis. En la naturaleza, el As se puede
encontrar en diversas formas: inorganicas y organicas, como por ejemplo el arsenito
trivalente As (lll) y el arseniato pentavalente As (V), siendo el As (lll)

considerablemente mas toxico. La exposicion humana al As ocurre principalmente

3



a través del consumo de agua potable o alimentos. (“Arsenic in Drinking Water and
Food,” 2020).

La presencia de As en el agua presenta un problema mundial con impacto
significativo en las regiones mas desfavorecidas, afectando, a mas de 226 millones
de personas. Desde el siglo XX, la presencia de este contaminante ha sido
documentada en aguas de diversas regiones de América Latina. Los efectos
adversos para la salud de la exposicion cronica al As en agua se reportaron por
primera vez en Bell Ville, Argentina, en 1913. A partir de entonces, especialmente
desde la década de 1960, se ha registrado la contaminacion por As en acuiferos y
aguas subterraneas y superficiales en distintas areas de Argentina como en otros
paises de América Latina (“Arsenic in Drinking Water and Food,” 2020). Del mismo
modo, en Meéxico, los estados de toda la Republica Mexicana presentan
contaminacion natural por As en el agua subterranea, principalmente en las zonas
del norte y centro del pais (Das et al., 2015). Alo largo de los afios se han reportado
cuerpos de agua potable con altas concentraciones de arsénico en diversos
estados, entre los cuales se encuentran Colima, Coahuila, Sonora, Jalisco, Baja
California Sur, Puebla, Morelia, Zacatecas, Hidalgo, Chihuahua, San Luis Potosi y
Guanajuato, donde la contaminacién es mucho mayor 25 ug/L que los niveles
permisibles descritos por la Norma Oficial Mexicana NOM-127-SSA1-1994 (25
pg/L), y aun mayor que lo indicado por la Organizacién Mundial de la Salud (10 ug/L),

lo cual constituye un gran riesgo a la salud humana (Alcantara Martinez, 2023) .

Es importante subrayar que, en algunas localidades de estos estados, se han
encontrado niveles preocupantes de As en la orina, sangre e incluso en el cabello
de nifos y adultos, debido al consumo de agua contaminada. Por ejemplo, en Baja
California Sur, en 2014 se realizaron estudios en muestras urinarias para evaluar la
exposicion al As en 275 residentes. En estos estudios se reportaron
concentraciones de As de hasta 398.7 pg/L en las muestras de orina de los
habitantes (Colin-Torres et al., 2014). Afios mas tarde, en 2021, se reportaron
concentraciones similares de hasta 301.52 ug/L, valores que superan 47 veces el

limite reconocido por comités cientificos internacionales como el riesgo de ingesta



tolerable para la salud. Estos datos evidencian que la contaminacion del agua

potable no ha sido atendida adecuadamente (Alcantara Martinez, 2023).

En el estado de Hidalgo, el municipio de Zimapan se encuentra entre las areas mas
afectadas por la contaminacion de metales pesados. Zimapan, reconocido como un
distrito minero desde 1576, contaba con cerca de 40 hornos de fundicion activos
hasta la década de 1940 (Armienta et al., 1997). El acuifero de esta region presenta
concentraciones de As que superan diez veces los limites establecidos por la
Organizacion Mundial de la Salud (Ongley et al., 2007). Este fendmeno es atribuido
a fuentes naturales de As, que se derivan de la oxidacion de minerales que
contienen dicho elemento, como es el caso de la arsenopirita (Armienta et al., 2001),
sumando la contribucion de depodsitos de residuos mineros (jales) sin tratamiento
adecuado (Espinosa et al., 2009). La persistencia de niveles elevados de arsénico
en estas regiones resalta la necesidad urgente de abordar la contaminacién del
agua potable y de implementar medidas efectivas de remediacién para proteger la
salud publica. Por esto la investigacién y el desarrollo cientifico han puesto su
atencion en el tratamiento de agua. Dado que su tratamiento y reutilizacion no solo
mitigan el estrés hidrico, sino que también generan un impacto positivo en la salud
publica, humana, minimizan numerosos riesgos ambientales, y facilitan tanto la
recuperacion de materiales como la generacion de energia (Puchongkawarin et al.,
2015; Van Der Hoek et al., 2016).

Al mismo tiempo la preocupacion por Hg en aguas subterraneas ha venido en
aumento, esto debido a que el Hg es un metal pesado que se considera una de las
diez sustancias quimicas mas preocupantes, esto por ser uno de los metales
pesados mas bioacumulativos y nocivos para el medio ambiente. Se estima que
tiene una abundancia estimada de 85 ug/L m en la corteza continental y de 0.03

Mg/L en el agua de mar (Spyropoulou et al., 2022).

El Hg se genera a través de fuentes antropogénicas, como las actividades mineras
y la combustién de carbdn. Por lo que, la contaminacion por Hg se ha convertido en

un problema medioambiental y de salud publica a nivel mundial, destacando en



paises como China, Alemania, Irak, Portugal, Japon, Polonia, Estados Unidos y
México (Huang et al., 2020). En México la mineria ha sido una de las principales
actividades econdmicas durante la época colonial (1564-1810), el Hg se utilizaba en
la amalgamacién para separar el Au y Ag. Fue hasta la década de 1840 donde
empezo la producciéon formal de Hg primario, finalizando en 1994. Entre los afios
2007 y 2009, se estimo6 una produccion anual promedio de 13 toneladas de Hg

provenientes de la produccion artesanal.

En estados de la Republica Mexicana, como Querétaro, Zacatecas y San Luis
Potosi (SLP), la mineria continia siendo una de las principales actividades
economicas, en los cuales la produccion artesanal y en pequeias escalas de Hg ha
ido en aumento en los ultimos afos. La secretaria de economia de México, en 2010,
registr6 354 minas inactivas siendo la mayoria de produccion de mercurio, de las
cuales 56 se reportaron en la zona de SLP, lo que representa un grave peligro para
la salud de esta regidon. Se han encontrado niveles elevados de Hg en sangre (4-
76.7ug/L) de nifios en el cedral, SLP. (Quintanilla-Villanueva et al., 2020).

A causa de las altas concentraciones de Hg, para el 2026 se prohibiran los
termémetros y esfigmomandmetros que contengan Hg, ademas que la
Organizacion Mundial de la Salud (OMS), el Programa de las Naciones Unidas para
el Medio Ambiente (PNUMA), la Union Europea (UE) y el Servicio de Inspeccion y
Regulacion de productos Quimicos (CIRS) de China, establecieron que la

concentracion permitida de Hg en el agua potable es de 1 ug/L (Aleku et al., 2024a).

De acuerdo con el informe del Programa de las Naciones Unidas Para el Medio
Ambiente (UNEP), se estimé que en 2015 las emisiones mundiales de Hg a la
atmésfera debido a fuentes antropogénicas fueron de aproximadamente 2220
toneladas. De las cuales la combustion estacionaria de combustibles fésiles
representa el 24% de las emisiones estimadas, principalmente de la combustion de
carbon (21%). Existen otras fuentes antropogénicas que incluyen la produccién de

cemento, la produccion de hierro y acero, la fundicion de metales no ferrosos, la



produccion de oro, la industria cloroalcalina, la eliminacion de residuos, asi como la

produccion directa de mercurio (Wang et al., 2020).

En el contexto de la creciente preocupacién por la contaminacién por metales
pesados como el As y Hg, considerada uno de los desafios medioambientales mas
apremiantes, se han explorado exhaustivamente en las ultimas décadas diversas
estrategias para su eliminacion de las aguas residuales. Estas incluyen la
precipitacion quimica, técnicas electroquimicas, filtracibn por membrana,

intercambio i6nico y adsorcién (Fu & Wang, 2011).

Entre los métodos de adsorcion, los nanomateriales magnéticos a base de hierro
destacan por sus propiedades unicas, como una alta relacién superficie-volumen,
uso reducido de productos quimicos y la ausencia de contaminantes secundarios
(Cheng et al., 2012). Las nanoparticulas magnéticas (NPM), en particular, gracias
a sus caracteristicas magnéticas y a su facil separacion mediante la aplicacion de
un campo magnético externo, han ganado mayor consideracion. Las ferritas de tipo
espinela con férmula MFe, O, (M=Fe**, Mn?*, Co?*, Zn?*, etc.) representan un grupo
de nanoparticulas magnéticas ampliamente utilizadas en campos como la catélisis,
la biomedicina y dispositivos eléctricos, aprovechando sus notables propiedades
magnéticas, estabilidad quimica, alta superficie especifica y rapida cinética de
adsorcion, también para la remocion de contaminantes en aguas residuales (Asadi
et al., 2020).

1.2 Origen y especies de As
1.2.1 As

El As se ubica en el grupo 5 (V) de la tabla periddica, situandose debajo del
nitrogeno y fésforo. Se clasifica quimicamente como un metaloide, ya que exhibe
propiedades tanto de metal como de un no metal. En su estado elemental t conocido
como As (0), generalmente adopta una forma metalica a-cristalina, caracterizada
por ser un sélido de color gris acero y de naturaleza quebradiza. Sin embargo, en el
medio ambiente el As rara vez se encuentra en estado puro, presentandose mas

frecuentemente en combinacion con otros elementos como el oxigeno, cloro, azufre,



formando compuestos de As inorganico. Por otro lado, cuando el As se combina
con carbono e hidrégeno, los compuestos resultantes se clasifican como As

organico (“Arsenic in Drinking Water and Food,” 2020).

El As es un elemento natural y omnipresente destacandose por sus propiedades
tanto metédlicas como no metalicas. Se encuentra en variados entornos como el
agua potable, alimentos, suelos, aire, asi como en ambientes marinos, estuarios,
agua dulce, sedimentos y rocas, exhibiendo diferentes niveles de concentracion.
Dicho de otra manera, el As proviene tanto de fuentes naturales, incluyendo la
meteorizacion de rocas, la actividad biologica y las emisiones volcanicas; como de
actividades humanas, tales como procesos industriales, mineria, fundicion de
metales, produccion de plaguicidas, conservantes para madera, y la quema de
combustibles fosiles. En algunas regiones, se pueden detectar concentraciones
relativamente altas de As de origen natural, especialmente cerca de fuentes

geotérmicas (Osuna-Martinez et al., 2021).

Este elemento se caracteriza por presentar varios estados de oxidacion, incluyendo
0, -3, +3 y +5, y existir en multiples formas organicas e inorganicas(Palma-Lara et
al., 2020). Para ser mas especifico las especies de As que se encuentran en el agua
incluyen acidos arseniosos (H3AsO3;, H3;AsO;~, H3AsO3;27), acidos arsenicales
(H;AsO,, H3;AsO,” H3;AsO,*), arsenitos, arsenatos, acido metilarsénico, arsina,
entre otros. Siendo los oxianiones de arsenito trivalente (As Ill) y arseniato
pentavalente (As V) los estados de oxidacién mejor caracterizados de las especies
idnicas acuosas toxicas de arsénico en aguas naturales. La movilidad de las formas
de As en el agua depende en gran medida del pH, de las condiciones potencial
redox (Eh) y de la existencia de diferentes tipos quimicos, concentraciones de
hierro, sulfuros metalicos, iones de sulfato, salinidad, temperatura,
microorganismos, etc. La especiacion del As es sensible a las condiciones de pH,
oxidantes y reductoras. Por ejemplo, debido a que en las aguas superficiales las
condiciones oxidantes prevalecen, el As (V) sera estable, existiendo en formas
oxianionicas como son H2AsO4~, AsO4* y HAsO4*", H3AsO,°. Por otro lado, en

condiciones oxidantes y a pH bajo (<6.9) predomina el H2AsOs". (Raju, 2022).



Respectivamente. El As (lIl) esta presente principalmente como especies sin carga,
como H3;AsOs;, en el rango de pH de 2 a 9. Sin embargo, a un pH > 9, el As (lll)

existe como especies con carga negativa, es decir, H,AsO;~ HAsO3*", AsO;*".
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Figura 1. Diagramas esquematicos de a) la especiacion del arseniato y b) la

especiacion del arsenito a diferentes valores de pH (Ayub & Raza, 2021).

1.2.2 Vias de exposicion

La exposicion al As puede originarse de diversas fuentes como el suelo, agua, aire.
En particular, los altos niveles de As en los acuiferos representan un problema
problemas de salud ambiental en varios paises. La contaminacién por As de las
aguas subterraneas y potables es debido a fuentes de exposicion que incluyen los
depdsitos naturales de As y las actividades antropogénicas, tales como la
agricultura, la urbanizacion, la industrializacion, las cenizas y erupciones volcanicas,
los procesos de meteorizacion, ademas las operaciones metallrgicas asociadas
con a la extraccion de oro y plata. Aunque la mineria constituye la principal fuente
por As, este también proviene de la de la produccion y uso de pesticidas, asi como

de otros procesos industriales (Palma-Lara et al., 2020).

1.2.3 Efectos en la salud humana

El As puede absorberse por ingestidén, inhalacién, contacto cutdneo y con las
mucosas. La intoxicacion prolongada por arsénico se produce por el consumo de
alimentos cultivados en aguas subterraneas ricas en arsénico; se ha descubierto
que esta agua se utiliza en el cultivo de plantas medicinales. revelado que se utiliza
en el cultivo de productos agricolas, verduras y arroz destinados al consumo

humano. De la misma manera, con la inhalacién de As (lll), se incrementa
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significativamente el riesgo de cancer de pulmoén, afectando principalmente a
trabajadores de minas y fabricas quimicas, asi como a residentes cercanos a estas
instalaciones. Las personas que viven cerca de vertederos que contienen As
también enfrentan un mayor riesgo de cancer de pulmén. Ademas, la exposicion
crénica al As por el consumo oral puede causar enfermedades neoplasicas de la
piel, como queratosis, hiperpigmentacion, diversos problemas dermatoldgicos,
gangrena y cancer de piel. Igualmente, el As tiene efectos en las vias urinarias,
siendo el cancer de rifidon y de vejiga algunos de los mas serios, con este ultimo
clasificado como el noveno cancer mas comun a nivel mundial (Dilpazeer et al.,
2023; Palma-Lara et al., 2020).

SISTEMA NERVIOSO CENTRAL TRACTO GASTROINTESTINAL
*\ ¢

SISTEMA CARDIOVASCULAR \ .

)

SISTEMA NERVIOSO PERIFERICO

SISTEMA RENAL

cer de rifon, cancer de vejiga

SISTEMA RESPIRATORIO

medad pulmonar, céncer de pulmor

Figura 2: Efectos de la exposicion de As en el cuerpo humano, adaptaciéon de
Dilpazeer et al., 2023

1.3 Origen y especies del mercurio

El mercurio es un metal pesado cuyo simbolo quimico es Hg, se encuentra en el
grupo 12 de la tabla periédica situandose debajo del zinc y el cadmio, es un metal
en transicion conocido por ser liquido a temperatura ambiente. Regularmente se
encuentra en las rocas de la corteza terrestre y en los depdsitos de carbon. Es
considerado uno de los elementos mas peligrosos que se encuentran en la

superficie de la tierra.
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Se puede encontrar en cuatro formas principales: mercurio elemental (Hg°),
mercurio inorganico (Hg**), mercurioso (Hg*') y como metilmercurio (MeHg). El Hg®
se encuentra en la atmdésfera en forma de mercurio elemental gaseoso, el Hg**
constituye el estado de oxidacidon dominante en la corteza terrestre y en el agua de
mar, por ultimo, el Hg' ocurre exclusivamente como el dimero (Hg-Hg)?**, que se
considera el estado de oxidacidn menos comun en el ambiente en forma de
calomelano (Hg2Cl2), siendo este un mineral secundario (Spyropoulou et al., 2022).
La forma mas comun de mercurio organico es el MeHg que es la principal fuente de
Hg en los ecosistemas. Se ha comprobado que el MeHg se transporta faciimente
por el agua a los ecosistemas acuaticos debido a su baja solubilidad en agua, por

ello se considera relativamente soluble en lipidos.

Diversas fuentes pueden dar lugar a la liberacién de Hg en el aire que regularmente
se produce mediante transformaciones quimicas en los cursos de agua y suelo,
provocando mas toxicidad para el medio ambiente y la salud humana. Estas fuentes
se clasifican en dos grupos que son geogénicas (naturales) y antropogénicas. Las
fuentes geogénicas representan 5207 mega gramos de emisiones de Hg al afo,
esta cantidad no proviene unicamente de fuentes geogénicas, debido a que incluye
reemisiones de Hg depositado previamente y procedente de fuentes antropogénicas
y geogénicas. Las fuentes antropogénicas representan 2320 mega gramos de
emisiones de Hg al afio (Wu et al., 2024). Todas estas observaciones se relacionan
con que existen diferentes fuentes geogénicas, por ejemplo, existen diversos
minerales naturales que son portadores de Hg en las rocas de la corteza terrestre.
Los mas comunes son cinabrio (HgS), el meta cinabrio (3-HgS) y el Hg nativo. Por
su parte el HgS suele formarse a partir de la actividad ignea a temperaturas <300°C

y se puede hallar principalmente en vetas o fracturas minerales.

El mercurio se ha encontrado en rocas igneas como basaltos, gabros, diabasas,
andesitas, dacitas y rocas rioliticas, asi como en rocas maficas, ultramaficas,
alcalinas vy silicicas, con concentraciones aproximadas de 100 ug/L. De manera
similar, se ha detectado Hg en areniscas y calizas, arcillas sedimentarias, carbones

asociados a piritas, esquistos ricos en materia organica, y depdsitos volcanicos y
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sedimentarios con alta concentracién de sulfuros, con valores promedio 50 ug/L. A
pesar de estas observaciones, el Hg es uno de los elementos menos abundante en
la corteza terrestre continental superior, con una concentracion promedio que varia
entre 12.3 y 96 pg/L. Esto sugiere que la interaccion entre el agua y las rocas de la
corteza terrestre, depdsitos minerales y residuos mineros de Hg podria liberar
mercurio a las aguas subterraneas, aunque esta liberacion es de baja probabilidad,
o se de en proporciones minimas (Aleku et al., 2024b).Por otro lado, las actividades
antropogeénicas, como los procesos industriales y la quema de combustibles fosiles,
representan una de las principales fuentes de liberacion de Hg al medio ambiente.
Una vez emitido a la atmosfera, el Hg puede desplazarse a grandes distancias antes
de depositarse en superficies terrestres o acuaticas, contaminando areas sin fuente
directa aparente de emisiones antropogénicas. Ademas, se ha documentado que la
mineria de oro artesanal y a pequefa escala, los residuos de vertederos, los vertidos
quimicos procedentes de preparaciones dentales y actividades de laboratorio, asi
como la disposicidon de lamparas de bajo consumo y la fabricacién de baterias de
metales no ferrosos y alcalinos en celdas, también contribuyen a la liberacion de Hg

en las aguas subterraneas (Aleku et al., 2024b).

1.3.1 Vias de exposicion

El mercurio se encuentra en niveles elevados en las redes tréficas acuaticas debido
a su transformacién en metilmercurio (MeHg) bioacumulativo a través de la actividad
microbiana en los ecosistemas acuaticos. El Hg se convierte en metilmercurio, una
neurotoxina bioacumulable que contribuye a la contaminacién de la fauna y la flora
silvestres. La principal amenaza del Hg para la salud humana surge de la exposicion
a especies a través de los alimentos, especialmente mediante la ingestion de
animales acuaticos, en particular los peces, donde el MeHg se distribuye a través
de los tejidos humanos mediante la absorcion en el torrente sanguineo (Wu et al.,
2024). Adicionalmente, existen otras vias de intoxicacion por Hg, como el contacto
directo con dispositivos rotos que contienen Hg, tales como barémetros,
termometros e interruptores eléctricos. También es posible la inhalacion de vapor

de Hg liberado por amalgamas dentales, aunque esta via es cada vez menos
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frecuente debido a la prohibicién de su uso en la fabricacién de dichos materiales
(de los Santos et al., 2023).

Sin embargo, la mayor parte de las intoxicaciones por Hg ocurre en entornos
laborales, donde los trabajadores inhalan vapores de mercurio, un elemento inodoro
e incoloro. Esto es comun en la mineria artesanal de Hg y oro, asi como en
laboratorios de fisica y farmacéuticos, y en algunos procesos industriales, como la
amalgamacion de zinc y mercurio, en plantas de cloro-alcalis y plantas de carbén.
Ademas, se observan exposiciones en fabricas de pintura, en la produccion de
metales ferrosos y no ferrosos y en la fabricacion de productos como lamparas

fluorescentes y de pilas (de los Santos et al., 2023).

1.3.2 Efectos en la salud

La intoxicacion humana por exposicion al Hg puede provocar anomalias
psicolégicas cronicas tales como depresion, excitabilidad, insomnio y pérdida de
memoria. Ademas, puede generar diversos sintomas fisicos, incluyendo anorexia,
fatiga, pérdida de peso y debilidad; en los casos mas avanzados, aparecen
temblores y dafos graves en los sistemas nervioso central, respiratorio,
cardiovascular, renal, gastrointestinal, cutaneo y visual, Figura 3. Los efectos en la
salud ocular sin especialmente preocupantes, ya que el mercurio puede deteriorar
la funcidon de los musculos extraoculares y de parpados, y causar cambios
estructurales en la superficie ocular, el cristalino, la retina y el nervio 6ptico, lo cual
puede causar danos irreversibles en el sistema visual (de los Santos et al., 2023;
Palathoti et al., 2022).
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Figura 3: Efectos de la exposicion de Hg en el cuerpo humano, adaptacién de de
los Santos et al., 2023

2. Antecedentes
2.1 Métodos de tratamiento

2.1.1 Convencionales

Dado que la contaminacion por As y Hg representan un problema global con
impactos directos en la salud humana, en los afios recientes han incrementado el
numero de publicaciones sobre el tratamiento de aguas contaminadas por As, en
las cuales se han desarrollado diversas técnicas para su remocioén. La efectividad
de estos procesos es particularmente alta cuando el As esta en su forma organica
As(V). Todas estas técnicas y tecnologias representan ventajas y desventajas, entre
las cuales se encuentran el costo-beneficio, eficiencia y si se puede escalar a nivel
industrial. Entre las tecnologias mas comunes para remover el As del agua se
encuentran la oxidacion, precipitacion quimica, adsorcion, intercambio idnico,

filtracion por membranas y electrodialisis inversa. En la Tabla 1 se presenta un
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resumen de estas tecnologias convencionales,

analizando

las ventajas y

desventajas de cada una, asi como sus eficiencias maximas de remocion.

Tabla 1:Resumen de diversas tecnologias convencionales para la remocion de As

en el agua
Método Ventajas Desventajas Eficiencia en As | Eficiencia Referencia
(%) en Hg (%)

Oxidacién -Aumentan la Baja eficacia de 54-57 del As (lll) | 91 (Moreira et
solubilidad de eliminacién y la en aguas al., 2021)
As y otras formacion de subterraneas (Kurniawan
especies subproductos (por contaminadas et al., 2023)
minerales. ejemplo, puede oxidarse
-Fenémeno que | subproductos de aAs(V)
lo hace mas oxidacién y lodos utilizando aire y
movil en el arsenicales), que oxigeno puro.
medio ambiente | pueden ser otra
a través del fuente potencial de
sistema hidrico | contaminacion

secundaria por As

precipitacion -Incrementa la -Invariablemente 95 100 (Alka et al.,

quimica fertilidad del forma cieno. 2021)
suelo. -Altos costos de (Kurniawan
-Simple y procesamiento et al., 2023)
efectivo.
-Remueve
componentes
especificos

Adsorcion -Manejo seguro | -Es necesario 95%; La 96-98 (Alka et al.,
de la operacion. | sustituir los capacidad de 2021)
-Flexibilidad. sorbentes cuando adsorcion de (Huttenloch
-Bajo coste; sin | el lecho de 136 ug/g et al., 2003)

lodos (libre de
agua residual).
-Alta eficacia de

remocion.

adsorcién se satura
demasiado y se
agota

-Con el tiempo

pierde totalmente la
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capacidad de
separacion

-no tiene
automonitoreo
-Los sorbentes
tienen una
superficie
especifica baja
cuando se utilizan
Oxidos metalicos
-Solo es adecuado
para aguas
residuales con
bajas

concentraciones de

arseénico.
Intercambio -Eliminacién y -Debe 97.9 en un >98 (Alka et al.,
i6nico recuperacion rejuvenecerse intervalo de pH 2021)
total de las regularmente para | de3.5a7 (Oehmen et
materias garantizar una al., 2014)
metalicas. remocion completa.
-Produccion -costoso.
limitada de -Cada
lodos toxicos intercambiador es
especifico para una
especie de
arsénico.
-Orden de
selectividad
desfavorable.
-La resina
responde mejor a
los aniones
naturales
Filtracién por -Alta eficiencia. No es adecuadoni | 96 99 (Alka et al.,
membranas -Bajo consumo eficaz para extraer 2021)

de energia.

arsénico trivalente.
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-Alto -Produce lodos (Albatrni et
rendimiento de contenidos con un al., 2021)
filtracion. elevado consumo
-Se utiliza para de energia.
diversas -Se ve muy
técnicas de afectado por la
separacion. forma y dosis del
coagulante, el pH
de la solucién y la
disponibilidad de
otros aniones
competidores.
-Altos costes
elevado rechazo de
agua
Electrodialisis | - Alta eficiencia | -Alto costo. 99.6 76.4 (Moreira et
de remocion. -Consumo al., 2021)
-No requiere el energético. (J. Sun et al.,
uso de quimicos | -Especialmente 2020)
adicionales. para la produccion
- Se puede de agua potable, es
utilizar para el hecho de que
purificar aguay | sélo se eliminan los
tratar aguas iones, mientras que
residuales. los componentes
no cargados, como
los
microorganismos o
los contaminantes
organicos, no se
eliminan.
2.1.2 Procesos Alternativos
Actualmente, se estan explorando algunas tecnologias alternativas a las

convencionales para la remocién de As y Hg en el agua. Como la nanorremediacion,

biorremediacion, fitorremediacion, remediacion in situ y la oxidacion fotoquimica. En

la nanorremediacion, se utilizan materiales adsorbentes de tamano nanométrico
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como las nanoparticulas magnéticas y nanoparticulas de 6xidos de hierro, ademas
de nanomembranas y nanofiltros. Estos materiales adsorbentes son fundamentales
en la investigacion actual, con el objetivo de avanzar en el desarrollo e innovacion

de nuevos materiales adsorbentes que sean mas accesibles y eficaces.

En la Tabla 2, se proporciona un resumen de cada uno de estos procesos
innovadores, destacando una descripcidn de sus ventajas y desventajas, asi como
sus eficiencias de remocion. Este enfoque busca mejorar la comprension y
aplicaciéon de estas tecnologias en la practica ambiental.

Tabla 2: Resumen de diversas tecnologias alternativas para la remocién de As y
Hg en el agua

Método Ventajas Desventajas Efectivida | Efectivida | Referencia
dde dde
remocion | remocion
de As (%) | de Hg (%)
Nanorremedi | -Amigable con el medio Aumenta el riesgo de | 92-99 98 (Alazaiza et
acion ambiente. nano contaminantes al., 2021)
-Reduccion de costos y en el medio
del tiempo de limpieza. ambiente (Singh et al.,
-La degradacion completa 2015)
de algunos contaminantes (Kurniawan
sin necesidad de eliminar et al., 2023)
el suelo contaminado y
sin necesidad de
transferir el suelo o
bombear las aguas
subterréneas.
Biorremediac | -Muchos compuestos -Los procesos 96-99 99.7 (Kensa,
ién considerados peligrosos biolégicos suelen ser 2011; Mehdi
pueden transformarse en | muy especificos. et al., 2021)
productos inocuos. Entre los factores (Zhao et al.,
-Es posible la destruccién | importantes para el 2021)
completa de los éxito de estos
contaminantes objetivo. procesos se
encuentran la
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-Menos costosa que otras
tecnologias utilizadas
para la limpieza de

residuos peligrosos.

presencia de
poblaciones
microbianas
metabdlicamente
capaces, unas
condiciones
ambientales de
crecimiento
adecuadas y unos
niveles apropiados
de nutrientes y
contaminantes.
-Determinados
microorganismos
solo pueden
degradar y
transformar
contaminantes
especificos.

- Es dificil extrapolar
los estudios a escala
piloto y de
laboratorio a las
operaciones de

campo a escala real.

Fitorremedia

cién

-Amigable con el medio
ambiente y tienen un alto
valor econémico.

-Se producen de forma
natural utilizando plantas
para asimilar el arsénico
del suelo.

-Evitan la propagacion del
contaminante.

-Restauracion del suelo.

-Costoso

-El clima y la zona
tropical afectan a la
mayoria de las
plantas
hiperacumuladoras.
-Los microbios
producen materiales
téxicos adicionales
-Carece de amplias

aplicaciones

99.9

99

(Alka et al.,
2021)

(Kurniawan
et al., 2023)
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de bajo riesgo.
-Mejor eliminacion del
As(V) que el método de

filtracién convencional

requiere tiempos de
oxidacion mas largos
y, por tanto, es mas

costo.

El proceso no aborda
la fase de producto
libre ni la fase
residual de los
entornos
subsuperficiales
contaminados con

organicos.

No es capaz de
tratar in situ las

aguas subterraneas.

Remediacion | -Rentabilidad. - La eficacia puede 87 93 (Pietal.,
in situ -Flexibilidad del sistema. variar segun las 2020)
-Respeto del medio condiciones (Rani et al.,
ambiente. Aceptabilidad especificas del sitio, 2021)
del usuario. como el tipo de
-Eficaz suelo, la geologia
subyacente, el nivel
de pH del agua
Oxidacién -Rentable -El uso del proceso 96 90.56 (Salehi et al.,
fotoquimica -Transformacion de la para residuos 2020)
forma téxica y peligrosa acuosos (Y. Lietal.,
del arsénico en su forma | concentrados 2023)

2.2 Métodos sintesis de nanoparticulas de MnFe204

2.2.1 Coprecipitacion

Para sintetizar nanoparticulas de ferrita con estructura tipo espinela pueden

emplearse métodos sonoquimicos,

hidrotérmicos,

de microemulsion,

de

autocombustion y sintesis quimica sol-gel, coprecipitacion quimica. El método de

coprecipitacion es un método que permite mezclar los reactivos a nivel atbmico, con
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lo que se consigue un seguimiento estequiométrico, una gran pureza y
homogeneidad, y una buena morfologia. Ademas, al tratarse de un método de
sintesis ascendente (bottom-up), se obtiene como resultado nanoparticulas. El
método de coprecipitacion tiene las ventajas de que se lleva a cabo a baja
temperatura, se obtienen particulas pequefas, el producto obtenido tiene alta
porosidad, se usa un tiempo corto de procesamiento, el producto se obtiene con alta
pureza, fuerte uniformidad quimica, buena cristalinidad y es un proceso simple. Este
meétodo utiliza una temperatura de reaccion baja (<100 °C) o temperatura ambiente
y un tiempo corto, por lo que se conoce como un método sencillo (Melinia et al.,
2023).

La ruta de sintesis por coprecipitacion ha demostrado ser eficaz para sintetizar
ferritas con estructura tipo espinela porque permite la produccién de nanoparticulas
altamente monodispersas con un buen control sobre su tamafo. En este estudio,
se sintetizaron nanoparticulas de MnFe204 mediante un método de coprecipitacion
sencillo pero eficiente. La principal ventaja de este método es su rentabilidad, control
sobre las condiciones de sintesis, alta velocidad de reaccién, estrecha distribucién
del tamafo de particula, baja temperatura de reaccion, alta pureza, escalabilidad y

caracteristicas respetuosas con el medio ambiente.

El método de coprecipitacion es una técnica ampliamente utilizada en la sintesis de
materiales nanométricos, especialmente 6xidos metalicos, asi como nanoparticulas
magnéticas (NPM). Este método se basa en la precipitacién simultanea de sales
férricas y ferrosas de hierro en una solucién acuosa basica (Fig. 4). En general, las
reacciones de precipitacién, los precursores metalicos se disuelven en un
disolvente, como el agua, y se afiade un agente precipitante para generar un sélido
insoluble (Majidi et al., 2016). La coprecipitacion permite obtener particulas de
tamano uniforme y controlado, lo que es crucial para aplicaciones en adsorcién,

catdlisis, y otras areas de la ciencia de materiales.
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1. Disolver cada uno de los
precursores en agua

Z. Anadir una solucion en

otra y poner en agitacion 3. Afiadir el agente

vigorosa PI'ECIDItinte

5. Lavar y decantar el
material

desionizada

4. Subir temperatura

; s 6. Sinterizar material
elimando la parte organica

Figura 4:Diagrama esquematico de la sintesis por coprecipitacion

Se ha demostrado que las ferritas de tipo espinela (NPM), con propiedades unicas
que incluyen estabilidad quimica y considerable permeabilidad magnética, se ha
utilizado ampliamente para remover metales pesados del agua el MnFe204 es
reconocido como un adsorbente debido a que contiene grupos funcionales activos
y un alto potencial para la unién de iones. Ademas, el MnFe204 en forma de
nanoestructura no revela ningun efecto téxico durante las diferentes pruebas de

toxicidad.

Como se ha dicho, se han realizado diversas investigaciones para la adsorcién de
metales pesados en el agua con la nanoparticulas de MnFe204 tal como la que
realizo Eyvazi et al. (2020), quien sintetizo MnFe204 utilizando el método de
coprecipitacion para la remocion de cromo, especificamente cromo trivalente (Cr 1l1)
y cromo hexavalente (Cr VI), donde se evalu6 la capacidad de la NPM como
compuesto no toxico para eliminar iones de cromo en los primeros tiempos, debido
a que tiene una considerable capacidad de adsorcidn para superar algunas de las
limitaciones de adsorcion. Ademas, se investigo el proceso de adsorcidén del cromo
y los mecanismos de control de la adsorcion mediante estudios cinéticos,

termodinamicos, modelos de difusion e isotermas. Los resultados que obtuvo fueron
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de un tamano de particula menor a 100 nm, lo cual favorecio la adsorcion de Cr. La

NPM mostré una capacidad de adsorcién mayor al 80%.

Asadi et al. (2020b) sintetizaron MnFe204 utilizando el método de coprecipitacion
para la remocion de metales pesados, especificamente zinc (Il). Las particulas
obtenidas presentaron un tamafno promedio que varid entre 20-80 nm. El
nanoadsorbente mostr6 una alta tasa de adsorcion. Especialmente en
concentraciones iniciales de 50, 100 y 500 mg L. EI MnFe,O, fue capaz de
adsorber mas del 90% de su capacidad total en los primeros 20 minutos de reaccion,

lo que confirma la rapida adsorcién de zinc (I1).

De manera similar, Xia et al. (2016) sintetizaron nanoparticulas de MnFe204 con un
tamafno promedio de 5.1 nm mediante el mismo método coprecipitacion. En su
estudio, investigaron la remocion de fosfatos a partir de una concentracion inicial
de 10 mg/g, alcanzando una tasa de remocion del 96,06% y una capacidad de

adsorcién 6,40 mg/g después de 90 min de reaccion (Xia et al., 2016) .

3. Técnicas de caracterizacion

3.1 Difraccion de Rayos X (DRX)

La XRD es una técnica experimental muy importante que se ha utilizado durante
mucho tiempo para abordar todas las cuestiones relacionadas con la estructura
cristalina de los sdlidos, incluidas las constantes y la geometria de la red cristalina,
la identificacién de materiales desconocidos, la orientacion de los cristales simples,

la orientacién preferente de los policristales, los defectos.
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Rotacién ¢

Haz de rayos X
incidente

Haz

Rotacion 20

Figura 5: Difractometro de 4 circulos; angulos entre el rayo incidente, el detector y
la muestra.

Esta técnica se fundamenta en la relacion de intensidad y angulo de difraccién de
las sefiales detectadas como consecuencia de la interaccion de un haz de rayos X
con una muestra. Cuando los fotones de rayos X alcanzan la materia, pueden
producirse varios tipos de interacciones que dan lugar a diferentes efectos de
absorcién y dispersion. Entre los fotones y los electrones que rodean los nucleos
atémicos se produce una dispersion elastica (coherente), también llamada
dispersion de Rayleigh. En este caso, la energia de la onda dispersada no varia y
conserva su relacion de fase con la onda incidente. Como consecuencia, los fotones
de rayos X que inciden en todos los atomos de un volumen irradiado se dispersan
en todas las direcciones. Sin embargo, debido a la naturaleza periddica de una
estructura cristalina, se producira una radiacion dispersa constructiva o destructiva,
lo que dara lugar a fendmenos de difraccion caracteristicos que pueden estudiarse
para investigar la estructura cristalina de los materiales. El principio de los métodos
se basa en la difraccion de los rayos X por planos atémicos periédicos y en la
deteccion del angulo o la energia de la sefal difractada. La interpretacion
geométrica del fenobmeno DRX (interferencias constructivas) ha sido dada por W.L.

Bragg. La ley de Bragg esta dada por la ecuacion: nA=2dsen®©.
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Donde d es la distancia entre los planos atomicos en la fase cristalina y A es la
longitud de onda de los rayos X. La intensidad de los rayos X difractados se mide
en funcion del angulo de difraccidon 20 y la orientacion de la muestra. Este patron
de difraccidn se utiliza para identificar las fases cristalinas de la muestra y medir sus
propiedades estructurales. La XRD es un método no destructivo y no requiere una
preparacion elaborada de la muestra, lo que explica en parte su amplio uso en la

caracterizacion de materiales (Cao & Wang, 2011; Epp, 2016).

En la Figura 5 se muestra esquema de un difractbmetro de 4 circulos. Los
difractdbmetros monocristalinos utilizan goniometros de 3 o 4 circulos. Estos circulos
representan los cuatro angulos (2 6, x, ¢ y Q) que definen la relacion entre la red
cristalina, el rayo incidente y el detector. Las muestras se montan sobre fibras de
vidrio delgadas, fijadas a pasadores de laton y montadas en los cabezales del
gonidmetro. El ajuste de las direcciones ortogonales X, Y y Z permite centrar el

cristal dentro del haz de rayos X.

Los rayos X salen del colimador y se dirigen al cristal. Se transmiten a través del
cristal, se reflejan en la superficie o se difractan en la red cristalina. Un tope de haz
se encuentra justo enfrente del colimador para bloquear los rayos transmitidos y
evitar que el detector se queme. Los rayos reflejados no son captados por el
detector debido a los angulos involucrados. Los rayos difractados con la orientacion

correcta para la configuracién son captados por el detector.

3.2 Microscopia Electrénica de Barrido (MEB)
El microscopio electronico de barrido se considera uno de los instrumentos mas
versatiles disponibles para el estudio y analisis de la morfologia de la

microestructura y la caracterizacion de la composicién quimica (Zhou et al., 2007).

Los microscopios electronicos de barrido (MEB) producen imagenes dirigiendo un
haz de electrones de alta energia sobre una muestra y barriéndola en zigzag
(barrido rasterizado). Esto requiere un conjunto de componentes O&pticos
interconectados, que incluyen lentes condensadoras y objetivas para enfocar el haz,

y bobinas deflectoras para modificar su trayectoria como se muestra en la Figura 6.
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Normalmente, se colocan tres detectores en angulo en la camara de muestra: un
detector de rayos X, un detector de electrones retrodispersados y un detector de
electrones secundarios. El espesor de la muestra no es un problema, ya que

ninguno de estos elementos depende de la transmision.

Se enfoca el haz de electrones en un punto de varios nanémetros de diametro. A
medida que el haz de electrones interactua con la superficie de la muestra, se
generan sefiales que son compiladas por diversos detectores de imagen y
analiticos. De este modo, se obtienen imagenes a nanoescala de alta resolucion,
junto con mediciones precisas. La microscopia electronica de barrido puede
detectar electrones retrodispersados (para revelar la morfologia y la topografia, y
proporcionar informacién sobre la composicidon) o electrones secundarios (para

revelar la topografia de la superficie).

De esta técnica se puede obtener informacion relacionada con la morfologia de la

superficie, estructura y composicion de la muestra (Vargas et al., 2013).

CANON DE ELECTRONES ...

Genera el Haz Fllamento
de Electrones Wehneit

Cable de Alto Voltaje

Puerto de Bombeo de Vacio

LENTE CONDENSADORA .........ccooenn
Forma el Haz
de Electrones

LENTEOBJETIVOY ....00venesnssssmmmsassonzen
Enfoca el Haz
de Electrones

CAMARA DE LA MUESTRA [* i
Contiene la Platina de la
Muestra y los Detectores
Bajo Vacio

& Una Lente de Electrones es una babina de alambre m
wn una corriente que fluye a través de ella. ’ wlas. malecuhsde aire en la trayectoria del haz de
3 coriente crea un campo magnéico uniforme en Hr — c lctunesdisgarsan s lschoes dolhazhacalos
i?s:om:e:lll: :‘:’ ina accién de lente sobre un haz ortamu s Electrones Tl i Tl
u n ortamuestr ‘& Los electrones del haz dispersos no llegan a la muestra
de electrones que pasa a través e la bobina. nac g i &Si ningan electron del haz llega a la muestra, no se
La adicion de una cubierta de hierro dulce alrededor generarla ninguna sefia.

o ';T;"ﬂ,,ﬂa el st el S = Por o tanto, se necesita bombeo de vacio.
la lente.

rencia, no es un dibujo exacto

Figura 6: Vista transversal basica de la columna del microscopio electronico de

barrido.
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3.3 Dispersiéon de Luz Dinamica (DLS)

La dispersion dinamica de luz (DLS) es una técnica de medicién optica para la
caracterizacion de sistemas dispersos. La técnica evalua las fluctuaciones de alta
frecuencia en la luz dispersada, que reflejan la dinamica de los procesos
microestructurales, como las vibraciones elasticas en geles, la transformacion sol-
gel o la aglomeracién de particulas. Con mayor frecuencia, la DLS se emplea para
cuantificar el movimiento browniano de particulas individuales en liquidos con el fin
de analizar el tamano de las particulas. El resultado principal de dicho analisis es la
distribucion ponderada por intensidad del diametro hidrodinamico equivalente (o
diametro hidrodinamico) de las particulas. Es posible convertirla en una distribucion
del tamano ponderada por numero y por volumen, si se dispone de modelos
adecuados para el comportamiento O6ptico e hidrodinamico. El diametro
hidrodinamico se refiere a entidades que se mueven individualmente, es decir,
particulas individuales y agregados o aglomerados de particulas. Normalmente
refleja las dimensiones exteriores, pero practicamente no guarda relacion con el

tamano de las particulas que componen un agregado o aglomerado.

El principio basico de la dispersién dinamica de luz (DLS) consiste en la medicion
resuelta en el tiempo de la luz coherente dispersada por objetos dispersantes, tales
como moléculas grandes o particulas finas Figura 7. Las sefales de medicion se
evaluan con respecto a sus fluctuaciones, que pueden tener varios origenes. La
DLS aborda aquellas fluctuaciones que son causadas por el movimiento térmico de
los objetos dispersantes y que ocurren en escalas de tiempo bastante pequenas
(microsegundos e incluso nanosegundos). Por ejemplo, la DLS puede sondear las
vibraciones en redes de particulas, lo que ofrece la oportunidad de estudiar las
transiciones de fase en suspensiones coloidales y cuantificar las propiedades
elasticas de los geles (Babick, 2019).
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Figura 7:Principio del DLS: la luz dispersada por particulas finas iluminadas con un
laser se mide con alta resolucién temporal bajo un angulo 6 definido; la fluctuacion
de la sefal de dispersién refleja la dinamica de los procesos microestructurales.

3.4 Magnetometria de muestra Vibrante (VSM)

Las VSM pueden medir las propiedades magnéticas de materiales magnéticamente
blandos (baja coercitividad) y duros (alta coercitividad) en muchas formas: sélidos,
polvos, monocristales, peliculas finas o liquidos. Pueden utilizarse para realizar
mediciones desde campos magneéticos bajos a altos empleando electroimanes,
matrices de imanes permanentes giratorios Halbach o imanes superconductores de
alto campo. En un VSM basado en un electroiman, se hace vibrar un material
magnético dentro de un campo magnético uniforme H generado por un electroiman,
lo que induce una corriente eléctrica en bobinas de deteccion convenientemente
colocadas. La tension resultante inducida en las bobinas de deteccion es

proporcional al momento magnético de la muestra (Franco & Dodrill, 2021).

El analisis de una curva de histéresis permite determinar las propiedades
magnéticas fundamentales a través de la magnetizacion de saturacion (Ms), que
indica la alineacion maxima de los momentos magnéticos, y la magnetizacion
remanente (Mr), que refleja la "memoria" del material al retirar el campo. Sin
embargo, es el ancho del lazo (determinado por la coercitividad, Hc) el factor critico
que clasifica la "dureza" magnética: un ciclo ancho corresponde a materiales
ferromagnéticos duros que retienen fuertemente su magnetizacion (ideales para
imanes permanentes), mientras que un ciclo estrecho o delgado caracteriza a

materiales blandos con bajas pérdidas de energia. En el caso especifico de
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nanoparticulas, una curva con un ancho que tiende a cero (sin histéresis visible) es

la firma del comportamiento superparamagnético.

La caracteristica esencial de cualquier material ferromagnético es una
magnetizacion (M) no lineal e irreversible en funcion de un campo magnético
aplicado (H), representada por una curva de histéresis. La Figura. 9(a) muestra una
curva de histéresis de un material policristalino. La flecha representa la direccion del
proceso de magnetizacion. Tiene una estrecha relacién con la rotacion de los
momentos magnéticos y el desplazamiento de las paredes de dominio en los
dominios. Las estructuras esquematicas de los dominios para los segmentos A —

B, B — C, C — Dy el punto D se muestran en la Figura. 9(b).

En ausencia de un campo magnético externo, estos dominios se distribuyen
aleatoriamente, resultando en una magnetizacion neta cero de todo el objeto. En el
estado magnetizado, la aplicacion de un campo magnético bajo provoca
movimientos reversibles de las paredes de dominio (ver A — B en la Figura 9(b)).
Al aumentar el campo magnético, la pared del dominio se mueve rapidamente. Los
dominios se orientan en direcciones favorables al campo aplicado (H) y crecen a
expensas de los dominios circundantes con orientaciones desfavorables, ver B —-C
en la Figura. 9(b). En el segmento C — D, se necesita una fuerza de campo adicional
para girar los momentos magnéticos que no estan en la direccion del campo
magnético externo. Por lo tanto, la magnetizacion aumenta lenta y suavemente. El
dominio en el punto D se orienta con el campo aplicado; la magnetizacion

correspondiente se denomina magnetizacion de saturaciéon (Ms).

Cuando se aplica un campo magnético inverso, se produce la formacion de
dominios con magnetizacion inversa. Al retirar el campo, algunos dominios
permanecen en la direccion anterior, resultando en una magnetizacion remanente
(Mr) en el punto E de la Figura 9(a). Cuando el campo inverso reduce la
magnetizacion desde la remanencia a cero (punto F), se denomina coercitividad (Hc
)- Si el campo inverso es lo suficientemente alto, finalmente se obtiene la saturacién

en la direccion opuesta. Continuar aplicando el campo siguiendo las flechas en la
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Figura. 9(a) hasta el punto D completa la curva de histéresis simétrica (Stachurski
et al., 2021).

Unidad de
vibracién
Iman pequefio
1 Sefial de referencia
Bobinas de referencia =X| HH @—;
Amplificador Salida de CC
LF:)ck(i in 0 > al DVM
Varilla de extension =
Sefial
Fuente de
L | < alimentacion
del imén
Bobinas de Bonda'tal Muestra

Piezas polares de busqueda
electroiman de CC

Figura 8:Esquema del equipo de VSM

(a) (b)
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5 C-D —
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2 B-C [\~
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I'R\\
Campo aplicado, H —= A-B \‘\;/'l
”I \\\\

Figura 9: (a) Representacion esquematica la curva de histéresis para un material
ferromagnético. La flecha representa la direccién del proceso de magnetizacién.
También se muestran la magnetizacion de saturacion, Ms, la remanencia, Mr, y la
coercitividad, Hc. (b) Las configuraciones esquematicas de los dominios para los
segmentos A — B, B —» C, C—D y el punto D. También se indica la direccion del

campo aplicado (H).
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3.5 Potencial Z (P2).

En una solucion idnica, las nanoparticulas con una carga neta tendran una capa de
iones (de carga opuesta) fuertemente unida a su superficie; a esto se le denomina
capa de Stern. Una segunda capa externa difusa esta compuesta por iones
asociados débilmente. Estas dos capas se denominan colectivamente la doble capa
eléctrica Figura 10. A medida que la particula se mueve (debido a la difusién
Browniana o a una fuerza aplicada), se crea una distincién entre los iones en la capa
difusa que se mueven con la nanoparticula y los iones que permanecen con el
medio dispersante. El potencial electrostatico en este limite del "plano de
deslizamiento" se denomina potencial zeta y esta relacionado con la carga

superficial de la nanoparticula.

Por lo que, el potencial zeta es el valor del potencial electrostatico en el plano de
deslizamiento imaginario (también denominado superficie de cizallamiento
hidrodinamico), que es la superficie donde las particulas interactuan entre si o con

otras superficies

En las mediciones del potencial zeta, se aplica un campo eléctrico a través de la
muestra y el movimiento de las nanoparticulas (movilidad electroforética) se mide
mediante velocimetria laser Doppler (LDV). Luego se utiliza la ecuacion de Henry
para calcular el potencial zeta. Ue=2€zf(Ka)/3n donde Ue es la movilidad
electroforética, € es la constante dieléctrica, n es la viscosidad absoluta sin
cizallamiento del medio, f(Ka) es la funcion de Henry y ka es una medida de la
relacion entre el radio de la particula y la longitud de Debye. Las nanoparticulas con
un potencial zeta entre -10 y +10 mV se consideran aproximadamente neutras,
mientras que las nanoparticulas con potenciales zeta superiores a +30 mV o
inferiores a -30 mV se consideran fuertemente catidnicas y anidnicas,

respectivamente (Lowry et al., 2016; Mcneil, 2011).
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Figura 10: Potencial Z de una particula cargada negativamente (Lunardi et al.,
2021).

3.6 Area superficial especifica de Brunauer-Emmett-Teller (BET)

La determinacion de la superficie especifica mediante la teoria BET se basa en el
fendmeno de la adsorcion fisica de gases en las superficies externas e internas de
un material poroso. La adsorcion se define como la adhesién de atomos o moléculas
de gas a una superficie. Cabe sefalar que la adsorcidn no debe confundirse con la
absorcion, en la que un liquido impregna un liquido o un sélido. La cantidad de gas
adsorbido depende de la superficie expuesta, pero también de la temperatura, la
presion del gas y la fuerza de interaccidn entre el gas y el sdlido. En el analisis del
area superficial BET, se suele utilizar nitrégeno debido a su disponibilidad en alta
pureza y a su fuerte interaccién con la mayoria de los sdlidos. Dado que la
interaccidn entre las fases gaseosa y solida suele ser débil, la superficie se enfria
con N2 liquido para obtener cantidades detectables de adsorcion. A continuacion,
se liberan cantidades conocidas de gas nitrdgeno de forma escalonada en la celda
de muestra. Se consiguen presiones relativas inferiores a la presion atmosférica
creando condiciones de vacio parcial. Una vez alcanzada la presién de saturacion,
no se produce mas adsorcion, independientemente de que se siga aumentando la
presion. Transductores de presion de alta precisiéon y exactitud controlan los
cambios de presion debidos al proceso de adsorcion. Una vez formadas las capas

de adsorcion, la muestra se retira de la atmdsfera de nitrégeno y se calienta para
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provocar la liberacion del nitrdgeno adsorbido del material y cuantificarlo. Los datos
recopilados se muestran en forma de una isoterma BET, que representa la cantidad
de gas adsorbido en funcién de la presién relativa. Se obtiene area superficial
especifica, tipo de poro, volumen y distribucién de tamafo de poro (Hwang & R.
Barron, 2011; Vargas et al., 2013).

Hay tres tipos posibles de isotermas de adsorcion.

Isoterma tipo |. Se obtiene una isoterma de tipo | cuando P/Po <1y c>1enla
ecuacion BET, donde P/Po es el valor de la presion parcial y ¢ es la constante BET,
que esta relacionada con la energia de adsorcion de la primera monocapa y varia
de un solido a otro. La caracterizacion de materiales microporosos, aquellos con

diametros de poro inferiores a 2 nm, da este tipo de isoterma.

Volumen Adsorbido /

S Presién de Saturacion

- .
L

Presion —

Figura 11: La isoterma representa graficamente el volumen de gas adsorbido en la

superficie de la muestra a medida que aumenta la presion.

Isoterma tipo Il. Se obtiene una isoterma de tipo Il cuando ¢>1 en la ecuacién BET.
Esta es la isoterma mas comun que se obtiene al utilizar la técnica BET. A presiones
muy bajas, los microporos se llenan con gas nitrogeno. En el codo, comienza la
formacion de la monocapa y la formacién de multicapas ocurre a presiones medias.

A presiones mas altas, se produce la condensacion capilar.
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Figura 12: La isoterma representa graficamente el volumen de gas adsorbido en la
superficie de la muestra a medida que aumenta la presién

Isoterma tipo lll. Las isotermas de tipo Il (Figura 13) se producen cuando se
produce condensacion capilar. Los gases se condensan en los diminutos poros
capilares del sélido a presiones inferiores a la presion de saturacion del gas. En las
regiones de menor presion, se observa la formacion de una monocapa seguida de
la formacién de multicapas. La caracterizacion del area superficial BET de los
materiales mesoporosos, que son materiales con diametros de poro entre 2 y 50

nm, da este tipo de isoterma.

T

Volumen Adsorbido

Presién de Saturacion

»
»

Presion —»
Figura 13: Curva de caracterizacion del area superficial BET de los materiales
MesopOorosos.

La ecuacion BET utiliza la informacion de la isoterma para determinar el area
superficial de la muestra, donde X es el peso del nitrdgeno adsorbido a una presién

relativa determinada (P/Po), Xm es la capacidad de monocapa, que es el volumen
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de gas adsorbido a temperatura y presion estandar (STP), y C es una constante. La
STP se define como 273 Ky 1 atm.

1 1 C—1/P
X [(&) Y ~X.C T X.C (P_0>
P
Preparacion de muestra y configuracion experimental: Antes de realizar
cualquier medicion, la muestra debe desgasificarse para eliminar el agua y otros
contaminantes antes de que se pueda medir con precision la superficie. Las
muestras se desgasifican al vacio a altas temperaturas. Por lo general, se elige la
temperatura mas alta posible que no dafe la estructura de la muestra con el fin de
acortar el tiempo de desgasificacion. La IUPAC recomienda que las muestras se
desgasifiquen durante al menos 16 horas para garantizar que se eliminen los
vapores y gases no deseados de la superficie de la muestra. Por lo general, las
muestras que pueden soportar temperaturas mas altas sin cambios estructurales
tienen tiempos de desgasificacion mas cortos. Se requiere un minimo de 0,5 g de
muestra para que el BET pueda determinar con éxito la superficie. Las muestras se
colocan en celdas de vidrio para ser desgasificadas y analizadas por la maquina
BET. Se colocan varillas de vidrio dentro de la celda para minimizar el espacio
muerto en la misma. Las celdas de muestra suelen tener tamafnos de 6, 9y 12 mm
y vienen en diferentes formas. Las celdas de 6 mm se utilizan normalmente para
polvos finos, las de 9 mm para particulas mas grandes y pequefios granulos, y las
de 12 mm para piezas grandes que no pueden reducirse mas. Las celdas se colocan
en mantas calefactoras y se conectan al puerto de desgasificaciéon de la maquina.
Una vez desgasificada la muestra, la celda se traslada al puerto de analisis (Figura
14). Se utilizan termos de nitrogeno liquido para enfriar la muestra y mantenerla a
una temperatura constante. Se debe mantener una temperatura baja para que la
interaccion entre las moléculas de gas y la superficie de la muestra sea lo
suficientemente fuerte como para que se produzcan cantidades medibles de
adsorcién. El adsorbato, en este caso gas nitrégeno, se inyecta en la celda de
muestra con un piston calibrado. El volumen muerto de la celda de muestra debe

calibrarse antes y después de cada medicion. Para ello, se utiliza gas helio para una
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prueba en blanco, ya que el helio no se adsorbe en la muestra. (Hwang & R. Barron,
2011).

Colector de Instrumentos

.

Gas

1 i
1 1
1 : ) 1
Nitrogeno : \v v :
L 1 1
——( s o 1
. o £> &
I 1 i G 1
> 1 I REES EEEEEE L -
Gas : :
Helio | i
- 4
1 J' Celda de
Puerto de Mupstia
Inyeccion
Dewar de
Nitrégeno
Liquido

Figura 14: Representacion esquematica del equipo de BET.

4. Principios de Adsorcion

La adsorciéon es un fenémeno superficial que involucra la acumulacién o
concentracion de sustancias en una superficie o interfase. EI compuesto que se
adsorbe se le llama adsorbato y la fase donde ocurre la adsorcion se le conoce
como adsorbente. Debido a la complejidad de la transferencia selectiva de
moléculas y atomos para entremezclarse con la superficie del adsorbente y entre
si, se producen varios tipos de fendmenos durante el proceso de adsorcidon que se
basa principalmente en la naturaleza de los enlaces creados entre las especies
adsorbidas y los grupos funcionales de la superficie adsorbente, por ello el
fendbmeno de adsorcion se clasifica en adsorcion fisica (fisisorcion), adsorcion
quimica (quimisorcion). La fisisorcion se produce cuando entre el adsorbente y el
adsorbato se producen enlaces débiles como los enlaces de Van der Waals, dipolo-
dipolo y puentes de hidrégeno. Mientras que la quimisorcion ofrece un enlace fuerte,
principalmente enlaces idnicos o covalentes, ya que comprende el intercambio de
electrones entre el adsorbato y el adsorbente. Generalmente la adsorcion se lleva
a cabo en tres pasos consecutivos: (a) La transferencia de moléculas y/o atomos
contaminantes desde la soluciéon(adsortivo) hacia los sitios activos del adsorbente;
(b) la penetracion de las particulas contaminantes en la estructura interna de las

particulas adsorbentes y su llegada a los puntos de adsorcién, y (c) la rapida fijacién
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del adsorbato en la superficie interna de los poros del adsorbente (Mashkoor &
Nasar, 2020; Pourhakkak et al., 2021).

4.1 Factores que afectan el proceso de adsorcion

Existen diversos parametros que influyen significativamente en la eficacia de los
adsorbentes para aumentar la eficacia y porcentaje de remocion de contaminantes
en las aguas subterraneas. Estos parametros incluyen: area superficial especifica,
dosis del adsorbente, tiempo de contacto, pH, temperatura, solubilidad del
adsorbato, tamafio de la molécula con respecto del tamafo del poro, grado de
ionizacion de las moléculas de adsorbato. La optimizacion de estos parametros
puede mejorar considerablemente la eficacia de los adsorbentes para la adsorcién
de contaminantes. (Mashkoor & Nasar, 2020; Pourhakkak et al., 2021).

4.1.1. Area superficial especifica

La propiedad mas importante del adsorbente es la superficie total, debido a que los
materiales adsorbentes al tener una mayor area tienden a tener poros de forma
esférica o irregular. Sin embargo, cuanto mas pequefas son las particulas
adsorbentes, mayor es la superficie exterior y asimismo se encuentra un mayor
numero de poros, entonces cuando entra en contacto con la fase liquida, existen

mas lugares donde se acumulan las especies.

4.1.2. Efecto de la dosis de adsorbente

La cantidad de adsorbente es un factor importante para la adsorcion, ya que es un
parametro esencial para regular la capacidad de adsorcidn de un adsorbente en las
condiciones de trabajo. Mientras la eficiencia de eliminacion aumenta la capacidad
de adsorcion disminuye con el aumento de la dosis de adsorbente si otras
condiciones permanecen constantes. EI aumento de la eficiencia de eliminacién
puede atribuirse a la mejora de la superficie total del adsorbente y de los sitios
activos de adsorcién intercambiables. Sin embargo, la superficie efectiva ofrecida
por un adsorbente por unidad de masa disminuye considerablemente a mayor
concentracion debido a fendmenos de interferencia como la agregacion y/o la

aglomeracion.
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4.1.3. Efecto del pH del medio

Dependiendo de la naturaleza del sistema soluble en disolvente, el pH afecta a
través de numerosas vias a las especies adsorbentes esto se debe a que el pH
controla la distribucion de la carga en la superficie del adsorbente y también en las
especies adsorbidas, asi como el grado de ionizacion, al igual que en el adsorbato.
Por lo que, se considera es uno de los factores que mas afectan a la capacidad de
adsorcién de los adsorbentes. Tanto el efecto sobre la quimica de las diferentes
especies de analitos presentes en la solucién como los grupos funcionales afectan
a la cantidad y el tipo de especies de analitos que pueden estructurarse y cargarse
en la fase solida. La eficacia de la adsorcion depende del pH de la solucion, ya que
un cambio en el pH afecta significativamente a las propiedades de la superficie del
adsorbente y provoca la variacion del grado de cargas electrostaticas que resultan
de las moléculas ionizadas, esto significa que el valor del pH puede afectar al

equilibrio del sistema.

4.1.4. Efecto del tiempo de contacto

El tiempo de contacto adsorbato/adsorbente puede ayudar a determinar el potencial
de union y el tiempo 6ptimo para la adsorcion de contaminantes. Ademas, el tiempo
de contacto es un factor esencial para la cinética del proceso de adsorcion y
supervisa el uso de un adsorbente para la aplicacion practica. Si el adsorbente y el
adsorbato estan en contacto durante un periodo de tiempo suficiente, se establece
un equilibrio entre la cantidad de material adsorbido y la cantidad de material
residual en el fluido. Los resultados muestran que, al aumentar el tiempo de
contacto, la cantidad de adsorcion aumenta en un determinado intervalo y, en la
mayoria de los casos, permanece casi constante después. En consecuencia, la
adsorcion inicial puede atribuirse a la presencia de un gran numero de sitios de
vacios disponibles; a medida que el adsorbato se adsorbe en los sitios o poros, el

numero de estos sitios disminuye.

4.1.5. Efecto de la temperatura
El efecto de la temperatura sobre |la capacidad del adsorbente depende del tipo de

adsorbente aplicado y de las condiciones experimentales. Dependiendo de la
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naturaleza del proceso (endotérmico o exotérmico), la temperatura puede alterar el
equilibrio de adsorcion. Los cambios en la entalpia de adsorcion son similares a las
reacciones de cristalizacion, que no modifican los procesos de adsorcion a bajas
temperaturas. El impacto de la temperatura en la sorcion de materiales solubles en
sélidos es menor que en la absorcion de gases. Los parametros de absorcion de
energia libre de Gibbs, entalpia y entropia son factores utiles para describir el
mecanismo de absorcion. Los valores negativos de la energia libre (AG°)
representan la naturaleza espontanea de la adsorcion y los valores positivos del
cambio de entalpia (AH) indican la naturaleza endotérmica del proceso adsorbente.
La relacion entre el cambio de energia libre de Gibbs (AGP°), la temperatura y la

constante de equilibrio Ka viene dada por la ecuacion
AG=-RT In K

El valor positivo de la entropia (AS®) muestra el aumento del grado de sitios activos
libres en la interfaz sélido-liquido durante la adsorcién de la especie. AH® y AG® El
cambio en el proceso de adsorcion puede estimarse mediante la ecuacion de Van't
Hoff.

—AH° N AS°
RT R

anl =

4.1.5. Solubilidad del adsorbato

La eliminacion de contaminantes insolubles o poco solubles en agua resulta técnica
y econdmicamente mas viable que la de aquellos con alta solubilidad. La fuerte
interaccidn entre las moléculas polares y el medio acuoso dificulta su separacion,
incrementando considerablemente los costos en comparaciéon con los adsorbatos

no polares.

4.1.6. Tamano de la molécula adsorbida con respecto del tamafio del poro

La mayoria de los sodlidos tienen cavidades dentro de su estructura conocidas como
porosidad y se clasifican segun su tamafio, tipo y forma. La porosidad es el conjunto
de poros y cavidades que se expresan de forma total o efectiva. La porosidad total
comprende todos los poros del material obtenidos a partir de la relacion entre el

volumen de las cavidades y el volumen total del material, por lo que la forma
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geométrica de la molécula adsorbida también es un factor que afecta a la velocidad
y, en consecuencia, las moléculas de gran tamafo podrian ser demasiado grandes
para difundirse en los canales del adsorbato y llegar a los puntos activos, lo que

disminuiria la capacidad de adsorcién de esta molécula.

4.1.7. Grado de ionizacién de las moléculas de adsorbato
El aumento del grado de ionizacién conduce a la generacién de especies cargadas.
En general, los adsorbatos con un mayor grado de ionizacion muestran una menor

adsorcion en comparacion con los adsorbatos neutros.

Esto sucede debido a que el aumento del grado de ionizacidén en un adsorbato
conduce a la formacién de especies cargadas que, debido a su naturaleza altamente
polar e hidréfila, experimentan una disminucion significativa en su capacidad de
adsorcién en comparacion con las formas neutras. Esto se debe principalmente a
que los iones interactuan con gran fuerza con las moléculas de agua circundantes,
formando esferas de hidratacion estables que anclan la sustancia en la fase acuosa;
para que ocurra la adsorcion, es necesario romper estas interacciones ion-dipolo, lo
cual impone una barrera energética de des solvatacion que suele ser
termodinamicamente desfavorable. Mientras que las moléculas neutras son
impulsadas hacia la superficie del adsorbente por el efecto hidrofébico buscando
escapar del entorno acuoso, las especies ionizadas no solo carecen de este
impulso, sino que ademas enfrentan restricciones adicionales como el aumento de
su radio efectivo debido a la capa de agua adherida, lo que limita su acceso a los
microporos, y la posible aparicion de fuerzas de repulsion electrostatica con la

superficie del material si esta posee cargas del mismo signo.

4.2. Isotermas de adsorcion

Con el objetivo de organizar, establecer y aprender un modelo de disefio adecuado
para la confiscacion de colorantes, los estudios isotérmicos, cinéticos y
termodinamicos son requisitos basicos cruciales. La isoterma es la teoria
fundamental en adsorcién. Se describe como una relacion de equilibrio entre la
cantidad de material adsorbido y la concentracion o presion en la fase fluida a granel

a cualquier temperatura. La identificacién del modelo de isoterma de adsorcion
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adecuado desempefia un papel unico en el disefio y modelado del proceso de
adsorcion, que valida el proceso de adsorcion del sistema adsorbente-adsorbato
que lo acompana. Sobre la base de las hipétesis consideradas en relacion con cada
modelo, los factores fisicoquimicos asociados con cada modelo de isoterma podrian
ofrecer informacién valiosa sobre las propiedades de la superficie del adsorbente,
el grado de afinidad del adsorbato hacia los adsorbentes, la distribucion de los sitios
intercambiables en la superficie del adsorbente y el mecanismo de adsorcién. A lo
largo de los afos, se han derivado innumerables modelos de isotermas de adsorcion
en equilibrio basados en diferentes enfoques como la cinética, la termodinamica y

la teoria del potencial (Mashkoor & Nasar, 2020).

La isoterma de adsorcion se considera una herramienta fundamental para explicar
la interaccion entre los solutos y el adsorbente, y es util para optimizar el uso de
adsorbentes. En general, la isoterma de adsorcion es una curva que describe el
modo de equilibrio de adsorcidn entre un adsorbato y una fase sélida a temperatura
y pH constantes. Entre los diversos modelos de isotermas de adsorcion, en este

estudio se evaluaron las isotermas de Langmuir, Freundlich.

Una de las primeras teorias explicativas de los fendbmenos de adsorcién. La teoria
de Langmuir se derivd basandose en argumentos cinéticos y en las siguientes
suposiciones: (1) La adsorcion ocurre en sitios energéticamente equivalentes. (2)
En cada sitio de adsorcion, solo se puede alojar un adsorbato (o una molécula
adsorbida). (3) La energia de enlace del adsorbente con el adsorbato debe ser lo
suficientemente fuerte como para evitar el desplazamiento de las especies
adsorbidas. Ademas, no existe atraccion ni repulsion entre las especies adsorbidas
La isoterma de Langmuir es un modelo tedrico que asume que la adsorcion
monocapa se produce con la energia de adsorcion constante y sin ninguna
migracion de las moléculas adsorbidas en el plano superficial (todos los sitios
adsorbentes de iones metdlicos tienen una energia igual, sin ninguna interaccién
entre los iones adsorbidos). La isoterma de Langmuir y su forma linealizada se
presentan como Ecs. (1) y (2), respectivamente:

1. ge=qmKLCe/(1+KLCe)
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2. Ce/qe=1/(KL*gm) + Ce/gm

donde Qe es la capacidad de adsorcion de equilibrio (mg/g), Ce es la concentracion
de equilibrio de As Ill, As V, Hg Il, (mg/L), Qm es la capacidad de adsorcion maxima
relacionada con la adsorcidn monocapa completa y KL es la constante de Langmuir

(L/mg). Dibujando el diagrama lineal Ce/qge frente a Ce, como se muestra en la figura.

15 se pueden obtener los Qm (aL) y K.

La isoterma de Freundlich como modelo empirico y el mas antiguo asume que el
fendmeno de adsorcidn multicapa ocurre en una superficie heterogénea con la
interaccidn entre las moléculas adsorbidas, y la energia de adsorcion cambia
exponencialmente en los centros de adsorcion de los adsorbatos. La isoterma de

Freundlich y su forma linealizada se presentan como Ecs. (3) y (4), respectivamente:

3. C]e=KFCe1/n
4. In ge=In K¢ + 1/n (In ce)

donde Kr es la constante de Freundlich que muestra la capacidad de adsorcion y n
es un parametro empirico relacionado con la intensidad de adsorcion. El valor de n
varia con la heterogeneidad del adsorbente y para una adsorcion favorable debe
estar entre 1y 10. Los valores de Kr y n se obtienen a partir del diagrama lineal de
In ge frente a In Ce. (Asadi et al., 2020b).

Se muestra un ejemplo de las curvas de Langmuir y Freundlich junto con los
parametros obtenidos en la figura 15 y figura 16. El modelo de Freundlich se ajusté
muy bien a los datos de adsorcion en equilibrio del As (Ill). EI modelo lineal (figura
15a; figura 16) mostré lineas rectas bien definidas con altos coeficientes de
regresion lineal (R?= 0.98-0.99) para los dos pH probados. El modelo lineal de
Langmuir (figura. 15b; figura 16) presento lineas rectas definidas respaldadas por
coeficientes de regresion lineal aceptables para ambos pH probados (R? = 0.90-
0.94). > x2 son los valores chi-cuadrado acumulativos obtenidos de la comparacién
entre Qe.exp, Y ge, cal de cada concentracion nominal de As (ll1).
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Figura 15: Ajuste lineal y no lineal de los modelos de isoterma de Freundlich y
Langmuir de adsorcion de As(lll) sobre nanoparticulas de ferrita de manganeso: a)
modelos linealizados de Freundlich y b) Langmuir; ¢) modelos no linealizados de
Freundlich y d) Langmuir; dosis de 0.40 g/L de nanoparticulas y a temperatura de

293-295 K.

Freundlich Linear model Nonlinear model

log g, = bg log C, + log K; Eq. (9) ge = K:C2Eq. (10)

Ki (L/g) by R iy K (Lig) by MPsD i
pH2 19.97 023 0.98 21709 17.48 0.3 0.3090 3.9394
pHE 737 048 0.99 0.2949 6.74 053 0.0468 0.3081
Langmuir Linear model Nonlinear model

A_ 1 .. _ _KG

» —mc“‘i'“Eq("} qE—mEq.“Z‘

K. (Ug) a (L/mg) R i K (L/g) a (L/mg) MPSD I
pH2 2327.91 101.24 0.90 379341 11.18 0.20 1.7909 939.3557
pHE8 19.35 1.03 094 14.8083 491 0.10 0.6323 8.1146

Figura 16:Parametros de la isoterma de Langmuir y Freundlich.
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4. Justificacion

En la ultima década, la preocupacion global por la elevada concentracion de
arsénico (As) y mercurio (Hg) en acuiferos ha intensificado la busqueda de
soluciones eficientes para su mitigacion. En México, la contaminacion por arsénico
y mercurio en fuentes de agua ha derivado en problemas de salud publica criticos,
afectando especialmente a comunidades rurales en 21 estados del pais. Estas
comunidades, carentes de acceso a sistemas de tratamiento de agua adecuados,
enfrentan riesgos sanitarios considerables debido a la falta de conocimiento sobre

los niveles de contaminacion en sus recursos hidricos (Osuna-Martinez et al., 2021).

Dada la gravedad de los riesgos para la salud asociados con la presencia de
arsénico y mercurio en cuerpos de agua, es imperativo promover el desarrollo
sostenible de alternativas tecnoldgicas que superen las limitaciones de los métodos
de tratamiento convencionales. La nanotecnologia, a través del disefio y sintesis de
nanoestructuras, ofrece un potencial considerable para la resolucién de problemas
ambientales complejos. Especificamente, los 6xidos de hierro, como MnFe204, han
demostrado ser agentes eficaces y econdmicos para la adsorcidon de metales

pesados en soluciones acuosas (Akhlaghi & Najafpour-Darzi, 2021).

Esta investigacidon propone el desarrollo y la caracterizacion de nanoparticulas de
ferrita de manganeso y hierro (MnFe204) con capacidad adsorptiva para la remocion
simultanea de arsénico y mercurio de soluciones acuosas sintéticas. El objetivo final
es optimizar la funcionalidad, buscando la estabilidad estructural sintetizando las
nanoparticulas de MnFe204 con un método de sintesis, eficaz y reproducible a gran
escala, adecuado para garantizar que sean cristalinas y quimicamente inertes en el
rango de pH del agua subterranea. Ofreciendo una solucién viable y accesible para
mejorar la calidad del agua en las comunidades vulnerables afectadas. Al abordar
tanto la contaminacién por arsénico como por mercurio, esta investigacion busca
proporcionar una herramienta multifuncional que pueda ser implementada en
diversas situaciones de contaminacion, contribuyendo de manera significativa a la

proteccion de la salud publica y al desarrollo sostenible en las regiones afectadas.
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5. Hipotesis

Las nanoparticulas de ferrita de manganeso y hierro (MnFe204) sintetizadas
mediante coprecipitacion quimica poseen propiedades fisicoquimicas que les
confieren una capacidad superior para la remocion efectiva de As y Hg de
soluciones acuosas sintéticas, en comparacion con los métodos convencionales de
tratamiento de agua, proporcionando asi una solucion viable y econémica para la

purificacion de agua en comunidades afectadas por estos contaminantes.

6. Objetivos
6.1. Objetivo general

Sintetizar nanoparticulas de ferrita de manganeso (MnFe204) mediante el método
de coprecipitacion quimica y evaluar como sus propiedades fisicoquimicas afectan

la eficacia en la remocién de arsénico y mercurio de muestras de aguas sintéticas.

6.2. Objetivos especificos

1. Sintetizar ferritas de manganeso (MnFe204) utilizando el método de sintesis
de coprecipitacion quimica.

2. Caracterizar las ferritas de manganeso sintetizadas, empleando técnicas
como difraccion de rayos X (DRX), microscopia electrénica de barrido (MEB),
Magnetometria de muestra vibrante (VSM), Potencial Z(PZ), Dispersion de
Luz dinamica (DLS) y analisis de area superficial BET, para determinar las
variaciones en sus propiedades fisicoquimicas derivadas de los distintos
meétodos de sintesis.

3. Evaluar la capacidad de remocion de arsénico (As) y mercurio (Hg) mediante
isotermas de Langmuir y Freundlich en muestras de agua sintética, utilizando
las nanoparticulas de ferrita de manganeso (MnFe204) sintetizadas mediante

coprecipitacion quimica.

7. Metodologia
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Figura 17:Metodologia

El desarrollo experimental se estructurd en tres etapas fundamentales. En la primera
etapa, se llevd a cabo la sintesis de nanoparticulas de ferrita de manganeso
(MnFe204) empleando la técnica de coprecipitacion quimica, seleccionada por su

eficiencia y reproducibilidad.

Posteriormente, se procedié a la caracterizacidn exhaustiva del material sintetizado
para validar sus propiedades fisicoquimicas y magnéticas. Para ello, se emplearon
las técnicas de Difraccion de Rayos X (DRX) y Microscopia Electrénica de Barrido
(MEB) para determinar la estructura cristalina y morfologia; Dispersion de Luz
Dinamica (DLS) y Potencial Zeta (PZ) para evaluar la estabilidad coloidal; asi como
el analisis de superficie especifica BET y Magnetometria de Muestra Vibrante (VSM)
para confirmar la respuesta magnética del adsorbente.
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Se realizaron los ensayos de adsorcion en lote utilizando una dosis fija de
adsorbente de 0.1 g. Se evalud la capacidad de remocion individual de As (lll) y
As(V) en un rango de concentraciones de 20, 40 y 60 ug/L, y de Hg (Il) en
concentraciones de 5, 10 y 15 pg/L. Para determinar la cinética de adsorcion y el
tiempo de equilibrio, se monitored el proceso en intervalos de tiempo de 1, 5, 10,
15, 30, 60 y 90 minutos. Adicionalmente, se ejecutd un ensayo de adsorcion
simultanea competitiva entre As (Ill) (20 pg/L) y Hg (ll) (15 ug/L) bajo los mismos
intervalos de tiempo, con el fin de evaluar la selectividad del material en sistemas

binarios.

Finalmente, los datos experimentales obtenidos fueron procesados
estadisticamente para su analisis y discusién. Se ajustaron los datos de equilibrio a
los modelos de isotermas de adsorcion de Langmuir y Freundlich (tanto lineales
como no lineales) para describir la distribucion del soluto entre las fases liquida y
soélida, determinar la capacidad maxima de adsorcion (gmax) y dilucidar la naturaleza

de la interaccién (fisisorcién o quimisorcion) en la superficie de la nanoparticula.

7.1. Analisis

En el desarrollo experimental, se emplearon de manera complementaria las
expresiones de concentracién y dilucién para asegurar la exactitud en la preparacién
de los contaminantes. La Férmula (5) se utilizd para la preparacion de las soluciones
madre de arsénico (1000 mg/L) y mercurio (927 mg/L), permitiendo calcular la masa
exacta de los reactivos sélidos, se optd por estas concentraciones elevadas para
minimizar el error asociado a la incertidumbre de la balanza analitica.
Posteriormente, se aplicé la formula (6) de dilucidn para transformar estas

soluciones madre en alicuotas de trabajo en el orden de los microgramos (ug/L).

5 __ msoluto
- ppm = V solvente
6. C]_Vl == C2V2

7.2. Soluciones de As
Se prepararon 100 mL de una solucién madre de As mediante As203(Sigma Aldrich)

con pureza = 99%, se realiz6é una concentracién de 1000 mg/L, para ello se empled
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la formula (5), posterior a ello se tomaron alicuotas de 20 pg/L, 40 pg/L, 60 pg/L con
la férmula (6).

7.3. Soluciones de Hg

Se prepararon 10 mL de una solucion madre con una concentracién de Hg mediante
Hg(SCN)2 (HACH) con una concentracion de 927 mg/L, para ello se empled la
formula (5), posterior a ello se tomaron alicuotas de 5 ug/L, 10 pg/L, 15 pg/L con la

formula (6).

7.4. Sintesis de las NPM

Las NPM de MnFe204 se prepararon mediante el método de coprecipitacion
quimica, la cual consisti6 en disolver los precursores Fe(NO3);-9H,0 (Sigma
Aldrich), y MnSO4-H20 (J.T Baker), en 5 mL de agua desionizada y HCI (1 mL, 1 M),
con una relaciéon estequiométrica de 2:1. Primero se mezclaron las soluciones bajo
agitacion hasta obtener una mezcla homogénea. A continuacion, se afiadieron gota
a gota 100 mL de NaOH (Sigma Aldrich) hasta 3 M hasta ajustar el pH de la reaccion
hasta 12. Una vez completada la adicion, se llevé a 90 °C durante 60 min. Para
posteriormente, recuperar las NPM de la solucidon con un iman y se enjuagaron
repetidamente con agua desionizada. Por ultimo, los productos se llevaron al horno

a 100°C durante 24 h para finalmente molerlos.

7.5. Caracterizacion de las NPM

7.5.1. Difracciéon de Rayos X (DRX)

Para obtener la estructura cristalina de las NPM y calcular el tamafo promedio de
cristalito se utilizo el difractémetro Dobel 500 (D500) Siemens con los parametros
de 35 kV, 25 mA, 26 de 0 a 80°.

El tamafio promedio de cristalito se calculé mediante la ecuacion de Debye-Scherrer
D =K=#* A/ B * cos © donde D es el tamario del cristalito, K es una constante, A es la
longitud de onda del rayo X, B es la anchura a media altura del pico y 8 es el angulo

de difraccion.

7.5.2. Microscopia Electrénica de Barrido (MEB)
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Para obtener la topografia, la morfologia y el tamafno de particula, se utilizo el

microscopio electrénico de barrido JEOL JSM-7401F.

7.5.3. Dispersion de Luz Dinamica (DLS)

El equipo donde se llevo a cabo la medicidn de la distribucién de tamarfo de las
NPM fue un Microtrac modelo Microtrac modelo Nanotrac Wave |l Q con celdas de
plastico con volumen de 2 mL, la lectura se hizo por triplicado y el resultado se

promedio.

7.5.4. Magnetometria de muestra Vibrante
Utilizando un magnetometro AGM MICROMAG con las muestras en polvo. Las
curvas de histéresis de las NPM fueron investigadas para obtener el grado de

magnetizacion de saturacion de la muestra.

7.5.5. Potencial Z

Para calcular el potencial Zeta (PZ) de las NPM sintetizadas, se utilizé el equipo de
marca Microtrac Zeta Check. Para llevar a cabo la determinacion, se pesaron 0.002
g de las NPM secas en frascos de vidrio de 50 mL, se agregaron 30 mL de agua
desionizada, se llevaron a un bafo ultrasénico por 30 min. Posteriormente se
tomaron muestras de 2 mL y se afadieron a la celda para realizar la medicion, se

repitio 2 veces.

7.5.6. Fisisorcion de gases (Area superficial especifica de BET)

Para describir el area superficial especifica, asi como la porosidad el tamafio del
poro y la distribucién de las NPM se empled el método de Brunauer-Emmett-Teller
(BET), con el equipo Quantachrome Nova Corporation (serie 1000). Las muestras

de las NPM se desgasificaron en vacio a una temperatura de 150 °C durante 12 h.

7.6. Procesos de adsorcion

7.6.1 Efecto de la concentracion de As

Para determinar el efecto de la concentracion en la remocion de As se trabajé con
50 mL de solucion de As (lll) y As (V), en concentraciones iniciales de
20,40,60<pg/L.
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7.6.2 Efecto del tiempo de contacto
Para determinar el efecto del tiempo de contacto en la remocién de As se trabajo
con tiempos de retencion de 0, 1, 5, 10, 15, 30, 60, 90 minutos en cada una de las

concentraciones y dosis de adsorbente de 0.1 g de NPM (MnFe20a4).

7.6.3 Efecto de la concentracion de Hg
Para determinar el efecto del tiempo de contacto en la remocién de Hg se trabajo

con 50 mL de solucion de Hg, en concentraciones iniciales de 5, 10, 15 < pg/L.

7.6.4 Efecto del tiempo de contacto Hg
Para determinar el efecto del tiempo de contacto en la remocién de Hg se trabajo
con tiempos de retencién de 0, 5, 10, 15, 30, 60, 90 minutos en cada una de las

concentraciones y dosis de adsorbente de 0.1 g de NPM (MnFe204).

7.6.5 Simultaneo As-Hg
Para determinar el efecto del tiempo de contacto en la remocién de Hg se trabajo

con 35 mL de solucién de Hg con As, en concentraciones iniciales de 15-20 < pg/L
con tiempos de retenciéon de 0, 5, 10, 15, 30, 60, 90 minutos en cada una de las

concentraciones y dosis de adsorbente de 0.1 g de NPM (MnFe204).

8. Resultados
8.2. Caracterizacion de las NPs

8.2.1 Difraccién de Rayos X (DRX)

La pureza y la cristalinidad de las NPM de MnFe204 se obtuvieron con éxito, como
se muestra en la Fig.18 los principales picos de difraccién observados han sido
indexados a los planos cristalinos (111), (220), (311), (400), (422), (511), (440), no
se observo ningun pico caracteristico de impurezas, lo que confirma la pureza del
MnFe204. Los picos caracteristicos agudos podrian demostrar que la ferrita posee
una mayor cristalinidad, lo que confirma la estructura cubica del tipo espinela de
MnFe204. Estos resultados son consistentes con los datos proporcionados por la
tarjeta JCPDS-742403 del Centro Internacional de Datos de Difraccién (ICDD), lo
que garantiza la correcta identificacion de la fase cristalina del material. La
identificacion precisa de estos planos cristalinos es crucial para comprender la

estructura interna de las NPM, que influye directamente en sus propiedades
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magnéticas, asi como se ajusta a lo reportado en la literatura (Akhlaghi & Najafpour-
Darzi, 2021).

Ademas, se calculé el tamano del cristalito a partir del ancho de los picos de
difraccion utilizando la ecuacion de Debye-Scherrer, obteniéndose un tamano
aproximado de 7.514 nm. Este valor sugiere que mediante el método de
coprecipitacion se obtiene un tamanio ideal de las NPM, asi como lo detallan (Asadi
et al., 2020b) quienes obtuvieron un tamafio promedio de cristalito de 7.99 nm las
cuales poseen un alto grado de cristalinidad, reflejandose en las propiedades

magnéticas.

Las propiedades magnéticas de las NPM son afectadas por el tamafio del cristal.
Kafshgari et al. (2019) menciona que las propiedades magnéticas se ven afectadas
directamente, por el tamafo de particula, la distribucion y la morfologia de los

cristalitos, asi como la estructura cristalina.

El comportamiento magnético de las nanoparticulas de ferrita esta gobernado por
la competencia entre los efectos de superficie y el orden estructural interno. Akhlaghi
& Najafpour-Darzi, 2021 reporta que la reduccién del tamafio de particula conlleva
generalmente una disminucién drastica de la magnetizacion de saturacion (Ms)
debido al incremento del desorden de espines superficiales (spin canting); por
ejemplo, reportan caidas de Ms desde 11.6 emu/g a 0.22 emu/g al reducir el

diametrode 4.9 nm a 2.2 nm.

Sin embargo, estudios recientes como el de (Xie et al., 2024) demuestran que este
efecto puede ser mitigado significativamente mediante una alta cristalinidad. Ellos
reportaron valores de Ms de hasta 25 emu/g en particulas de 4 nm, atribuyendo este
comportamiento anémalo a una estructura cristalina altamente ordenada que
preserva el momento magnético del nucleo. Por lo tanto, para aplicaciones de
separacion magnética, es crucial optimizar la sintesis para obtener no solo un
tamano nanométrico que favorezca la adsorcion, sino también una alta cristalinidad

que garantice una respuesta magnética eficiente.
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Figura 18: Patron de difraccion de Rayos X de las NPM. Identificado con la carta
JCPDS-742403

8.2.2 Microscopia Electronica de Barrido (MEB)

Las micrografias MEB (Fig. 19) muestran una morfologia predominantemente semi
esférica y una distribucion relativamente homogénea de los granos formados. En la
Figura 19 B, en donde es mayor el aumento se observan dominios pequefios
consistentes con el tamafio de cristalito determinado por DRX; sin embargo, también
se aprecia la formacion de agregados o granos policristalinos de mayor dimension,

lo cual es caracteristico en NPM sintetizados por coprecipitacion.

La presencia de cristalitos nanométricos favorece un incremento en el area
superficial efectiva del material, lo cual puede contribuir a mejorar la interaccion
adsorbente-adsorbato. No obstante, la organizacion estructural observada sugiere
que las propiedades finales del material dependen tanto del tamafo de cristalito

como del grado de agregacion secundaria.

El analisis estructural mediante DRX permitié estimar un tamafio promedio de

cristalito de 7.514 nm usando la ecuacion Scherrer, lo que indica que la formacién
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de dominios cristalinos nanométricos como resultado del método de coprecipitacion.

Este valor es consistente con lo reportado en la literatura para MnFe204, sintetizado

por rutas similares, donde se han obtenido tamafos de cristalito en el rango de 7-

12 nm asociados a un adecuado grado de cristalinidad (Asadi et al., 2020 b).

Diversos estudios han demostrado la relacién inversa entre tamafio de cristalito y

area superficial especifica, donde la disminucidn en la dimensidén nanométrica

favorece una mayor exposicion de sitios activos, lo cual es relevante para

aplicaciones en adsorcién y propiedades magnéticas (Tabla 3).

Tabla 3:Relacion entre el tamano de particula y el area superficial especifica.

Referencia Tamano de particula Area superficial especifica

(nm) (m?g)
(Zhang et al., 2010) 30-50 138
(Sezgin et al., 2016) <100 28.95
(Ghobadi et al., 2018) 40-60 68.5
(Asadi et al., 2020b) 20-80 84.5
(Eyvazi et al., 2020) <100 58.7
Tavares et al.(2020) 75+15 39.2

Figura 19: (a) Micrografia de la morfologia de las NPM (b) Tamafio de diferentes

NPM.
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8.2.3 Dispersion de Luz Dinamica (DLS)

Los tamanos promedio de las NPM determinados mediante DLS fueron
significativamente mayores que el tamano de cristalito estimado por DRX. Mientras
que el analisis por DRX indicé un tamafio promedio de cristalito de 7.5 nm, el

diametro hidrodinamico medido por DLS fue aproximadamente de 166 nm.

Esta diferencia no representa una inconsistencia en la sintesis, sino que responde
a la naturaleza distinta de cada técnica de caracterizacion. El DRX estima el tamafno
de los dominios cristalinos coherentes, mientras DLS mide el diametro
hidrodinamico en suspension, el cual incluye no solo la particula sélida, sino también
la capa de hidratacién, la doble capa eléctrica y los agregados dinamicos presentes
en el medio acuoso (Babick, 2019; Lim et al., 2013; Murdock et al., 2008).

En sistemas de NPM como MnFe204, es comun la formacién de agregados
secundarios en solucién debido a interacciones dipolo-dipolo y fuerzas de Van der
Waals, aun cuando los cristalitos primarios sean nanométricos. Las micrografias
MEB muestran que los dominios pequefios tienden a aglomerarse formando granos

policristalinos, lo cual respalda el tamafo hidrodinamico mayor observado por DLS.

Por lo tanto, los resultados de DRX, MEB y DLS son complementarios y describen
diferentes escalas estructurales del material: cristalitos primarios (7.5 nm), granos o
agregados secundarios observados por MEB y agregacion dinamica en suspension

reflejada en el diametro hidrodinamico (166 nm).

Islam et al., 2020 sintetizé nanoparticulas de MnFe204 y reporta que el rayo laser
incidente sobre las nanoparticulas se mueve con una fuerza de arrastre que
modifica sus superficies debido a los elementos de recubrimiento y la capa de
hidratacion, lo que provoca que su tamafio aumente de 5 a 100 nm. Se observé que
el diametro hidrodinamico medio variaba entre 86 y 149 nm para diferentes
concentraciones de nanoparticulas y entre 94 y 150 nm para diferentes tamanos de
nanoparticulas, mientras que el tamafio medio del nucleo estaba en el rango de 5-
15 nm de acuerdo con la medicion en DRX y TEM. Por lo tanto, las distribuciones
del tamanio del diametro hidrodinamico son mayores que el diametro del nucleo

observado por TEM.
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Asimismo, (Demirci et al., 2018) registré mediante TEM un tamafio de particula de
19 nm. Mientras que en DLS el reporta un comportamiento analogo en
nanoparticulas de MnFe204, reportando un diametro hidrodinamico promedio de
150+£20 nm.

La discrepancia entre el tamafo del nucleo magnético y el diametro hidrodinamico
es esperada y se atribuye a dos factores principales descritos por Demirci: primero,
el DLS detecta el radio hidrodinamico completo, que incluye las capas de
solvatacion o recubrimiento superficial; y segundo, indica la existencia de clusteres
de nanoparticulas en suspension. Por lo tanto, el valor obtenido de 166 nm no
sugiere una sintesis fallida, aunque el alto potencial Zeta registrado (-119 mV)
sugiere una fuerte repulsion electrostatica, esta no es suficiente para contrarrestar
completamente las interacciones magnéticas dipolo-dipolo de largo alcance entre
las nanoparticulas, favoreciendo la formacion de aglomerados secundarios estables
en el medio acuoso, lo que confirma la tendencia natural de estas nanoparticulas a
formar aglomerados secundarios estables en medio liquido debido a las

interacciones magnéticas.

8.2.4 Magnetometria de muestra Vibrante (VSM)

El comportamiento superparamagnético de las nanoparticulas se confirmoé mediante
el analisis de la curva de histéresis magnética (Fig.20), se observa una curva de
histéresis muy estrecho con valores de remanencia y coercitividad muy cercanos a
cero (Mr = 2.69 emu/g y Hc= 520e), la baja remanencia y coercitividad indicaban el
paramagnetismo de estas nanoparticulas magnéticas. La magnetizacién de
saturaciéon maxima (Ms) es de 37.8 emu/g respectivamente, una magnetizacién de
saturacién elevada es deseable para facilitar la separacién magnética del arsénico.
Sin embargo, en el actual trabajo, el valor de 37.8 emu/g es un equilibrio éptimo, es
lo suficientemente alta como para la separacidon magnética utilizando un iman
convencional (Ma et al., 2005), y es el resultado de reducir el tamafio a 7.5 nm para
garantizar el comportamiento superparamagnético, evitando asi que las particulas

se aglomeren después del tratamiento. Por lo que, en ausencia de este campo, las
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particulas se dispersan rapidamente, lo que facilita su reutilizacion y recuperacion,

haciendo de este material un adsorbente eficiente y reutilizable.

Aunque el valor obtenido (37.8 emu/g) es menor que el reportado por otros autores,
sigue siendo competitivo. Por ejemplo, Tavares et al., (2020) reportaron 48.1 emu/g,
Asadi et al., (2020b) alcanzaron 61.39 emu/g y Ding et al., (2021) obtuvieron 28
emu/g. Las diferencias en los valores pueden estar relacionadas con variaciones en
el tamafo de particula, ya que un mayor tamafo tiende a incrementar la
magnetizacion de saturacion, aunque puede comprometer propiedades clave como

el area superficial activa del adsorbente.
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Figura 20: Curva de histéresis de las NPM (Mr = 2.69 emu/g y Hc= 520¢)
8.2.5 Potencial Z

El potencial zeta de las particulas de MnFe204, se determindé en -119.8 mV,
indicando una carga negativa en su superficie. Valores negativos elevados suelen

asociarse con la presencia de grupos hidroxilo superficiales (=Fe-OH y =Mn-OH)
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que, al desprotonarse, generan carga negativa superficial y contribuyen a la
formacion de la doble capa eléctrica en suspensiéon (Yu et al. 2019; Wang et al.
2021).

Si bien magnitudes altas de PZ pueden favorecer repulsion electrostatica entre
particulas, en sistemas de NPM la estabilidad coloidal no depende exclusivamente
de la repulsién eléctrica. Interacciones dipolo-dipolo magnéticas y fuerzas de Van
der Waals pueden inducir agregacion reversible, particularmente en medios de baja

fuerza idnica.

En este contexto, el valor elevado de PZ sugiere una contribucion significativa de
repulsion electrostatica; sin embargo, el tamafo hidrodinamico mayor observado
por DLS (166 nm) indica la presencia de agregados dinamicos en suspension. Por
lo tanto, el comportamiento coloidal del sistema responde a un equilibrio entre

fuerzas repulsivas electrostaticas y fuerzas atractivas magnéticas.

8.2.6 Area superficial especifica de BET

El analisis BET, indicd una superficie especifica de 158 m? g™', lo cual refleja una
elevada area superficial disponible para la interaccion adsorbente-adsorbato.
Asimismo, el tamafo promedio de poro obtenido mediante el modelo BJH fue de
4.76 nm, clasificando al material como mesoporoso de acuerdo con la IUPAC (2 a
50 nm).

Es importante senalar que, en NPs de MnFe204 sintetizadas por coprecipitacion, la
mesoporosidad no necesariamente corresponde a poros intraparticulares bien
definidos, sino que suele originarse por la organizacion y agregacion de cristalitos

nanométricos, generando espacios interparticulares en el rango mesoporoso.

Considerando que el tamafio de cristalito estimado por DRX fue de ~ 7.5 nm, la
porosidad mesoscopica observada (~4.76 nm) es consistente con espacios
generados entre dominios cristalinos agregados, y no implica que la particula esté

compuesta mayoritariamente por poros internos.

Este tipo de mesoporosidad interparticular contribuye a incrementar la superficie

accesible y facilita la difusion de especies como As (lll), As (V) y Hg (ll), favoreciendo
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el desempefio adsorbente del material En la Tabla 4 se detallan estos resultados,
proporcionando una comparacion con otros materiales y destacando el potencial de

este material en la remocion de metales pesados como As y Hg.

Tabla 4: Resultados del analisis BET

Adsorbente Superficie Volumen de | Tamafio de Referencia
especifica Poro Poro (nm)
(m?/g) (cm?qg)
MnFe,0, 158 0.1175 4.676 Actual trabajo
MnFe,0O, 158 0.217 (Yenial et al.,
2020).
FesO, 791 0.3019 (Wojciechowska
& Lendzion-
Bielun, 2020)
CoFe,0, 49.5 0.17 (Tavares et al.,
2020).

La NPM favorece la capacidad de adsorcion de contaminantes, ya que una mayor
superficie puede ofrecer mas sitios de adsorcion y reducir la resistencia a la

transferencia de masa de contaminantes en el agua.

8.3 Procesos de adsorcion

8.3.1 Efecto de la concentracion de Arsénico (As Ill)

Las concentraciones residuales de As (lll) fueron determinadas mediante
espectroscopia de plasma acoplado inductivamente (ICP), utilizando curvas de
calibracion construidas con soluciones estandar certificadas. Para cada tiempo de
contacto, las NPs fueron separadas magnéticamente y el sobrante fue analizado

directamente.

La cuantificacion se realizd empleando la linea espectral caracteristica del As,
asegurando coeficientes de correlacién (R?) superiores a 0.99 en las curvas de

calibracion.

La evaluacion del efecto de la concentracion inicial de As (l11) sobre la capacidad de
adsorciéon del MnFe204 se presenta en la Figura 21 y en la tabla 5. Se estudiaron

concentraciones iniciales de 20, 40 y 60 ug/L a distintos tiempos de contacto, con
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el objetivo de analizar la dinamica de remocidén y el establecimiento del equilibrio

adsorbente-adsorbato.

En todos los sistemas evaluados se observd una disminucion pronunciada de la
concentracion de As (lll) durante los primeros 10 minutos de contacto, lo cual
sugiere la rapida ocupacién de sitios activos disponibles en la superficie del
adsorbente. Esta etapa inicial puede atribuirse a una alta disponibilidad de sitios
superficiales y a un gradiente de concentracion elevado entre fase liquida y la
superficie sdlida, favoreciendo un proceso denominado por trasferencia de masa

externa.

Posteriormente, la velocidad de remocidon disminuyd progresivamente hasta
alcanzar un estado cercano al equilibrio alrededor de los 60 minutos. Este
comportamiento es consistente con un mecanismo de adsorcion en dos etapas: una
fase inicial rapida controlada principalmente por difusién en la pelicula externa,
seguida de una fase mas lenta asociada a procesos de difusion intraparticula y

redistribucién del adsorbato dentro de la estructura agregada del material.

Para la concentracion inicial de 20 pg/L, la concentracion residual de As (lll)
disminuyo hasta 2.2 ug/L tras 90 minutos de contacto, lo que corresponde a una
remocion aproximada del 89%. En los sistemas con concentraciones iniciales de 40

y 60 pg/L, las concentraciones finales fueron de 7.79 y 9.88 ug/L, respectivamente.

Estos resultados indican que el material mantiene una capacidad de remocién
significativa incluso a mayores concentraciones iniciales, lo cual sugiere una
adecuada disponibilidad de sitios activos y afinidad del adsorbente hacia la especie
As (lll). La tendencia observada confirma que el sistema es capaz de reducir las
concentraciones finales a niveles inferiores a 10 pg/L bajo las condiciones
experimentales evaluadas, demostrando la eficiencia del MnFe204 en el rango
estudiado.
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Figura 21:Cinética de adsorcion de As (lll) sobre
concentraciones iniciales.

MnFe20s4 a diferentes

Tabla 5:Concentracion residual de As (1) a diferentes tiempos de contacto

Tiempo | C(pg/L) | C(ug/L) C(mng/L) Porcentaje | Porcentaje | "Porcentaje
(min) de de de
remociéon | remocién | remocién a
a20 ug/L | a40 pg/L | 60 pg/L (%)
(%) (%)
0 20 40 60 0 0 0
1 8.106 | 19.248 20.451 59.47 51.88 65.91
5 7.542 | 13.652 18.959 62.29 65.87 68.40
10 6.508 | 13.306 12.551 67.46 66.73 79.08
15 6.456 10.52 9.3 67.72 73.70 84.50
30 4.392 8.466 9.279 78.04 78.83 84.53
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60 2.882 7.858 9.103 85.59 80.35 84.82

90 2.208 7.796 8.985 88.96 80.51 85.02

8.3.2 Efecto de la concentracién de arsénico (V)
La evaluacion del efecto de la concentracion inicial de As (V) sobre la eficiencia de
adsorcion de MnFe204 se muestra en la Figura 22 y en la Tabla 6. Se estudiaron

concentraciones iniciales de 20,40 y 60 ug/L a diferentes tiempos de contacto.

Los resultados indicaron una disminucion pronunciada en la concentracion de As
(V) durante los primeros 5 a 10 minutos de contacto, especificamente para las
concentraciones iniciales de 20 y 40 pg/L. Este comportamiento sugiere una
adsorcién superficial rapida, seguida de una mas lenta de equilibrio, tipica de un
mecanismo controlado por difusion intraparticula o adsorcion en sitios activos

menos accesibles.

A los 90 minutos, las concentraciones residuales de As (V) fueron de 6.21, 9.80 y
11.99 pg/L para concentraciones de 20,40 y 60 ug/L, respectivamente. Esto se

traduce en eficiencias de remocion aproximadas del 69%, 75.5% y 80%

Estos resultados son particularmente relevantes si se comparan con el estudio de
Zhang et al. (2010), quienes reportaron eficiencias del 93.8% para As (lll) y 89 para
As (V) empleando nanoparticulas de MnFe204 (tamafo de nanoparticula de 10-30
nm), a un pH de 4, con una dosis de adsorbente de 0.2 g/L y tiempos de contacto
de hasta 8 horas. En contraste, en este estudio se logré alcanzar eficiencias
comparables en tan solo 90 minutos, sin modificar el pH=7 ni aumentar
significativamente la dosis del adsorbente, lo que resalta el buen desempefio del

material sintetizado (Zhang et al., 2010).

Ademas, para las concentraciones iniciales de 20 y 40 pg/L, la concentracion final
de As (V) fue inferior al limite maximo permisible establecido por la Organizacion
Mundial de la Salud (OMS) para agua potable (10 ug/L), lo que sugiere que estas
NPM podrian emplearse eficazmente en aplicaciones practicas de tratamiento de

agua contaminada con As.
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Figura 22:Cinética de adsorcion de As (V) sobre MnFe2Os a diferentes
concentraciones.

Tabla 6: Resultados de adsorcién de As (V).

Porcentaje | Porcentaje | Porcentaje
Tiempo de de de
(minF; C(ng/L)| C(ug/L) C(mg/L) remocion | remociéon | remocion
a20pug/L | a40 pg/L | a 60 pg/L
(%) (%) (%)
0 20 40 60 0 0 0
1 12.106 | 21.848 31.481 39.47 45.38 47.53
5 9.542 | 13.652 28.657 52.29 65.87 52.23
10 7.908 | 12.106 21.731 60.46 69.73 63.78
15 7.856 10.52 17.3 60.72 73.70 71.16
30 6.992 | 10.466 17.279 65.04 73.83 71.20
60 6.882 9.858 12.103 65.59 75.35 79.82
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| 90 | 6208 | 9796 | 11985 | 6896 | 7551 80.02

8.3.2 Efecto del tiempo de contacto sobre la adsorcion de As (111) Y As (V)

El tiempo de contacto entre el adsorbente y el contaminante es un parametro critico
en el disefio de sistemas de tratamiento de agua, especialmente en aplicaciones en
flujo continuo. Por esta razén, se evaluo el efecto del tiempo sobre la eficiencia de
remocion de As (lll) y As (V) con NPM de MnFe204. Los resultados se presentan en

las Figuras 21y 22 para As (lll) y As (V), respectivamente.

En ambos casos, se observa que la mayor parte de la adsorcion ocurre durante los
primeros minutos de contacto. Este comportamiento se atribuye a la disponibilidad
inicial de sitios activos y moléculas adsorbidas favorece una rapida interaccion. A
medida que avanza el tiempo, los sitios disponibles comienzan a saturarse, y el
proceso se desacelera hasta alcanzar un equilibrio. Para las condiciones
experimentales evaluadas, el equilibrio se alcanzé aproximadamente a los 60

minutos.

Las tasas de adsorcion obtenidas fueron elevadas: para As (lll), se alcanz6 una
eficiencia de remocion superior del 89%, mientras que para As (V), se obtuvo una
eficiencia cercana al 80%. En ambos casos, las concentraciones residuales de As
al final del proceso estuvieron por debajo del limite maximo permisible establecido

por la OMS (10 ug/L), utilizando una dosis de adsorbente de 0.1 g/L, sin ajustar pH.

Este alto rendimiento en tiempos cortos puede atribuirse a la elevada area
superficial especifica del material sintetizado (158m?/g), lo que incrementa la
disponibilidad de sitios activos para la adsorcion. La eficiencia observada demuestra
que no siempre es necesario incrementar el tiempo de contacto para mejorar la

remocion, como se evidencia la comparar estos resultados con los reportados por

Tavares et al., 2020, quienes utilizaron NPs similares con un tiempo de contacto de
48 horas y alcanzaron solo un 84% de eficiencia. En contraste, el material
desarrollado en esta investigacion alcanzo eficiencias iguales o superiores en solo

30 minutos.
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Estos resultados evidencian el alto potencial de las NPs de MnFe204 sintetizadas
para su aplicacidon en procesos de remocion de As en agua, destacando su
eficiencia bajo condiciones operativas optimizadas, tanto en términos de tiempo de
contacto como de dosis de adsorbente. La combinacién de su comportamiento
magnético, facilidad de recuperacion y capacidad de adsorcion posiciona a este
material como una alternativa prometedora para el tratamiento de aguas

contaminadas con metaloides toxicos como el As.

Tabla 7:Referencias de remocion de As (V) y As (lIl)

Referencia | Superficie | Tiempo | Dosis de | pH Porcentaje | Porcentaje
especifica | de adsorbente de de
(m?/g) contacto | (mg) remocién | remocion

(horas) (%) As (V) | As (llT)

Trabajo 158 1.5 100 7 80 88

actual

(Tavares et | 39.2 48 40 6-6.5 | 84

al., 2020)

(Zhang et | 138 24 200 7 70 84

al., 2010)

8.3.3 Efecto de la concentracion de Hg

La concentracion inicial de un contaminante, como el Hg, puede influir
significativamente en la eficiencia del proceso de adsorcién, afectando tanto la
cinética como la capacidad de remociéon. En este estudio se evalud el efecto de
diferentes concentraciones iniciales de Hg en funcion del tiempo de contacto,
utilizando MnFe204 como material adsorbente (Figura 23). Los datos

experimentales se recompilan en la Tabla 8.

Los resultados muestran que la adsorcion de Hg ocurre de manera rapida durante
los primeros 15 minutos, alcanzando una remocion del del 55 %. Posteriormente, la
velocidad de adsorcion disminuye, lo que indica una posible saturacién parcial de
los sitios activos disponibles. La fase inicial de la adsorcién acelerada podria
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atribuirse a la alta superficie especifica del adsorbente, que proporciona un mayor
numero de sitios activos para la adsorcion del contaminante(Qin et al., 2020). Para

finalmente se alcanzar una capacidad de adsorcion cercana al 81%.
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Figura 23: Cinética de adsorcion de Hg sobre MnFe204
concentraciones iniciales (OMS<1 ug/L).

a diferentes

Tabla 8:Resultados de adsorcién de Hg

Porcentaje | Porcentaje | Porcentaje
Tiempo CualL) | cuaL) | cuarL) de de remocion | de remocién
(min) remocion (%) a10 (%) a 15 pg/L
(%) a 5 pg/L Mg/L
0 5 10 15 0 0 0
1 3.506 | 5.848 | 9.764 29.88 41.52 34.90
3.482 | 5.652 | 7.657 30.36 43.48 48.95
10 3.488 | 4.106 | 5.348 30.24 58.94 64.28
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15 2.256 | 4.52 | 4.981 54.88 54.80 66.79
30 2.312 | 2.466 | 4.491 53.76 75.34 70.06
60 2.242 | 1.929 | 3.976 55.16 80.71 73.49
90 1.104 | 1.898 | 3.105 77.92 81.02 79.30

Qin et al., (2020) evaluaron la adsorcién de Hg (Il) utilizando nanoparticulas de
MnFe204 con un tamafio promedio de 40 nm, logrando una remocion del 30% tras
3 horas de exposicion, empleando una dosis de adsorbente de 50 mg/L. A pesar de
que utilizaron la mitad de la dosis aplicada en este estudio, se requirieron hasta 180
minutos de contacto para obtener una eficiencia de remocién comparable a la
observada en esta investigacion en tan solo 15 minutos, lo que resalta la eficiencia

del material sintetizado.

Asimismo, diversos nanomateriales han sido utilizados para la remocién de Hg (Il)
en agua. Por ejemplo, M. Sun et al., 2018 emplearon nanoparticulas de magnetita
(FesOa4) con concentraciones iniciales de Hg en el intervalo de 0.1-50 mg/L y una
dosificacion de adsorbente entre 0.5 y 10 mg. Después de 24 h de reaccion, se
midio la concentracion remanente de Hg (II) en solucion y se calculé la cantidad
adsorbida, obteniendo una eficiencia maxima de remocién del 50% (M. Sun et al.,
2018).

Estos antecedentes confirman que las NPM sintetizadas en este estudio tienen un
alto potencial como adsorbentes eficientes, al alcanzar una remocién de hasta 81%.
Ademas, se demuestra que, bajo las condiciones evaluadas, es posible reducir la
concentracion de Hg en el agua tratada a niveles dentro de los limites permisibles
establecidos por la OMS(<1ug/L) y la Agencia de Proteccién Ambiental de Estados
Unidos (EPA) establece un limite de (<2ug/L).

8.3.4 Efecto del tiempo de contacto Hg

El tiempo de contacto es un factor determinante al considerar la viabilidad de un
proceso de adsorcidn para su implementacion en sistemas de tratamiento de agua
en flujo continuo. Por ello, se evalud la influencia del tiempo contacto sobre la

eficiencia de remocion de Hg (1l) utilizando NPM de MnFe204 (Figura 23).
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Como se muestra en la Figura 23, la remocién de Hg ocurre predominantemente
durante los primeros minutos de contacto. A concentraciones relativamente bajas,
existen mas sitios activos disponibles en el adsorbente que moléculas de Hg
presentes en la solucién, lo que favorece una mayor eficiencia de adsorcion. Con el
trascurso del tiempo, los sitios activos comienzan a saturarse progresivamente,
alcanzando finalmente un equilibrio cuando la mayoria de estos sitios han sido
ocupados. En este estudio, las tasas de adsorcion superaron el 81%, observandose
una disminucién progresiva en la de Hg, aunque a un ritmo mas lento conforme se

aproxima el equilibrio.

Cabe destacar que, con una dosis de adsorbente de 0.1 g/L, se lograron
concentraciones finales de Hg dentro de los limites establecidos por las normativas
nacionales e internacionales de calidad de agua para consumo humano, lo que

respalda el potencial practico de estas NPs.

El mayor potencial de aplicacion se evidencia en que la tasa de remocion mas alta
se alcanza durante los primeros 15 minutos, mientras que el equilibrio a los 60 min.
Este comportamiento puede atribuirse a la elevada area superficial especifica del
adsorbente (158 m?#/g), lo cual proporciona una mayor superficie de contacto y, por

ende, un mayor numero de sitios activos disponibles para la fijacién de iones de Hg.

Este hallazgo refuerza que a mayor tiempo de contacto no se garantiza
necesariamente una mayor adsorcion, debido a que existe una saturacién en el
material. Por ejemplo, Quin et al., 2020 emplearon NPs similares, pero con un area
superficial significativa menor (25m?/g), y un tiempo de contacto de 3 horas para
alcanzar una eficiencia del 30%. En contraste, el material sintetizado en este trabajo
logra mayor eficiencia en menor tiempo, lo cual subraya su alto potencial como

adsorbente eficaz para aplicaciones ambientales.

8.3.5 Efecto de la concentracion Simultaneo As y Hg

En los procesos de adsorcion es fundamental considerar la posible interaccién entre
multiples contaminantes presentes en solucion, ya que pueden influir
significativamente en la eficiencia del adsorbente. En este caso, se avalud el

comportamiento del sistema en presencia simultanea de arsénico y mercurio,
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considerando su posible competencia por los sitios activos en la superficie de las
NPs.

La presencia simultanea de As y Hg puede generar una competencia directa por los
sitios de adsorcidn, lo que afecta la capacidad total del material. Esto se debe a que,
al inicio del proceso, los adsorbentes presentan una mayor disponibilidad de sitios
activos, pero con el paso del tiempo y la acumulacion progresiva de contaminantes,
estos sitios comienzan a saturarse, disminuyendo la eficiencia de remocion (Fato et
al., 2019). Ademas, los efectos directos e indirectos generados por la coexistencia
de diferentes contaminantes estan condicionados por las concentraciones relativas
de aniones y cationes en solucion, asi como por las afinidades de adsorcion

intrinsecas de cada especie (Mesuere & Fish, 1992).

Para evaluar la competencia entre ambos contaminantes, se trabajé con
concentraciones iniciales de 20 yg/L para As y 15 pg/L. para Hg de La Figura 24
muestra los resultados obtenidos del estudio de adsorcidn competitiva,
evidenciando el efecto de la coexistencia de As y Hg sobre la capacidad de

adsorcion del material.
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Figura 24: Cinética de adsorcion de As (lIl) y Hg sobre MnFe204 a diferentes

concentraciones iniciales.

Tabla 9:Resultados de adsorcion de As-Hg.

Porcentaje | Porcentaje | Remocion
Tiempo [Concentracién|Concentraciéon de de total de
(min) As(ug/L) Hg (pg/L) remocion | remocion | As-Hg (%)
(%) de As | (%) de Hg
0 20 15 0 0 0
1 3.506 5.848 82.47 61.01 73.27
5 3.482 5652 82.59 62.32 73.90
10 3.488 4.1 82.56 72.66 78.32
15 2.256 4 88.72 73.33 82.12
30 2.312 3.266 88.44 78.22 84.06
60 2.242 2.929 88.79 80.47 85.22
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90 2.104 2.698 89.48 82.01 86.28

Se observé una rapida adsorcion inicial de As, alcanzando una eficiencia de
remocion cercana al 90% en los primeros 10 minutos. A partir de ese punto, la curva
de adsorcion se estabiliza, lo que indica que el material MnFe204 ha alcanzado su
capacidad maxima de adsorcién para As, sugiriendo una alta afinidad del

adsorbente hacia esta especie.

En el caso de Hg, también se evidencio una fase inicial de adsorcion rapida, aunque
con la eficiencia inferior, alcanzando aproximadamente 70% de remocion en el
mismo intervalo de tiempo. La curva de adsorcion de Hg presenta una pendiente
mas pronunciada durante los primeros minutos, seguida de un incremento lento y
sostenido hasta estabilizarse alrededor de los 60 minutos. Esta diferencia en los
porcentajes de remocion sugiere una competencia entre As y Hg por los sitios

activos del adsorbente, con una preferencia aparente del MnFe204 por el As.

La mayor afinidad por As puede explicarse por diferencias en sus propiedades
fisicoquimicas, tales como el radio idnico; el radio i6nico del As (lll) es de
aproximadamente 0.58 A. Al ser un 4tomo mas pequefio, tiene una mayor facilidad
para difundirse hacia los microporos y mesoporos del adsorbente. En cambio, el
radio i6nico del Hg (I1) es significativamente mayor, alrededor de 1.02 A. Siendo casi
del doble del As lo que reduce a una difusion menos efectiva hacia los sitios activos
internos de las nanoparticulas. Asimismo, puede influir la capacidad con la
interaccién de los grupos funcionales, el As tiene la capacidad de desplazar el grupo
hidroxilo que esta unido al hierro (Fe) o manganeso (Mn) en la superficie del
adsorbente. Al desplazar el —OH, el arsénico se une directamente al metal (Fe o
Mn), formando lo que se conoce como un complejo de esfera interna (Liosis et al.,
2021; Zhang et al., 2010).

En el presente estudio no se realizé ajuste artificial de pH, ya que las pruebas se
llevaron a cabo bajo condiciones similares a las del agua subterranea de la region,
cuyo pH natural es cercano a 7. Bajo estas condiciones, el As (lll) se encuentra

predominantemente en su forma molecular neutra HzAsO3°.
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Aunque esta especie no presenta carga neta, las superficies de oxidos metalicos
como MnFe204 no son quimicamente inertes. En medio acuoso, la superficie del
material se encuentra hidroxilada, presentando grupos funcionales = Fe —OH y =
Mn — OH que actuan como sitios activos. Estos grupos pueden participar en
reacciones de intercambio de ligandos y formacion de complejos de esfera interna
con el arsénico, permitiendo la coordinacion directa del As (lll) a los centros

metalicos superficiales.

Este comportamiento sugiere que el material podria mantener su eficiencia bajo
condiciones reales de agua subterranea con pH neutro. Bajo condiciones de pH
cercano a 7, el Hg (ll) se encuentra predominantemente en forma acuosa catiénica,
pudiendo coexistir parcialmente como HQOH* dependiendo del equilibrio hidrolitico.
En este rango de pH no se favorece la precipitacién masiva de Hg(OH), sdlido
(Asadi et al., 2020b; Martinez—Vargas et al., 2018; Zhang et al., 2010) sino que la
remocion ocurre principalmente mediante interaccion directa con la superficie del

adsorbente.

Las superficies de MnFe204, al encontrarse hidroxiladas en medio acuoso,
presentan grupos = Fe — OH y = Mn — OH que pueden desprotonarse generando
sitios con carga negativa (= Fe — 07). Estos sitios favorecen la adsorcién de Hg (ll)
mediante atraccion electrostatica y formacion de complejos superficiales

especificos.

Por lo tanto, la remocion observada corresponde predominantemente a un proceso
de adsorcion superficial de Hg (ll), mas que a un mecanismo de precipitacion en la

solucion.

8.4 Cinética de adsorcion

8.4.1 Isotermas (Qm)
Con el objetivo de determinar la capacidad maxima de adsorcion (Qm) de los
adsorbentes, se realizaron experimentos de isotermas utilizando concentraciones

iniciales de As de 20,40,60 pg/L, y Hg de 5,10,15 pg/L. El tiempo de contacto en
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todos los casos se extendio hasta los 90 minutos, permitiendo alcanzar el equilibrio

de adsorcion.

Para el analisis de los datos experimentales, se aplicaron dos modelos comunmente
utilizados en estudios de adsorcion: el modelo de Langmuir y el modelo de
Freundlich. Las isotermas correspondientes a la adsorcion de iones de As (lll) y As
(V), se muestran en las Figuras 25 y Figura 26, para los modelos de Langmuir y
Freundlich respectivamente. De forma similar se muestran las isotermas de

adsorcion para los iones de Hg en la Figura 27 y Figura 28.

De acuerdo con los parametros obtenidos mediante el ajuste de los datos a los
modelos de Langmuir y Freundlich, se observdé que ambas isotermas se ajustan
adecuadamente el comportamiento de adsorciéon de ambas especies de As sobre
las superficies de los adsorbentes de MnFe204. Esto sugiere que los procesos de
adosrcion pueden involucrar tanto interacciones homogeneas (segun Langmuir)
como heterogeneas (segun Freundlich), indicando una distribucion variada de sitios

activos con diferentes afinidades hacia las especies de As.

Isoterma de Langmuir As(lll) y As(V)
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Figura 25: Isoterma de Langmuir de As (lll) y As (V)
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Figura 26:Isoterma de Freundlich As (lll) y As (V)
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Figura 27:Isoterma de Langmuir Hg (II)
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Figura 28:Isoterma de Freundlich Hg (ll)

Los parametros obtenidos a partir del ajuste de las isotermas de adsorcion se
presentan en la tabla 10, correspondientes a los adsorbentes de MnFe204, para
ambas especies de As (As (lll) y As (V), asi como para el Hg. La evaluacion de los
coeficientes de correlacion (R?) obtenidos para ambos modelos (Langmuir y
Freundlich) permiti6 determinar el grado de ajuste de los datos experimentales a

cada modelo.

De acuerdo con los valores reportados, se observa un buen ajuste a ambos
modelos, lo cual sugiere que el proceso de adsorcion podria involucrar tanto
fendmenos de tipo monocapa como de tipo multicapa. En particular, el mejor ajuste
del modelo de Freundlich en algunos casos respalda la hipotesis de que la adsorcion
ocurre sobre una superficie heterogénea, con distintos niveles de energia de
adsorcién, y que puede conducir a la formacion de una multicapa de especies
adsorbidas (Limousin et at, 2007).

Tabla 10. Valores para las isotermas de Langmuir y Freundlich
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Tabla 10:Valores para las isotermas de Langmuir y Freundlich

As Langmuir Freundlich
MNP
Qm (mg/g) R? Kr n R?
[l MnFe204 128.20 0.9498 6.942 | 1203 0.9035
\ MnFe204 29 52 0.9988 0272 | 0483 0.9983
Hg MnFe204 44 84 0.9822 3667 | 0.922 0.9775

8.4.1.1 Adsorcion de As(lll) y As(V)

Los parametros obtenidos revelaron una capacidad maxima de adsorcién (Qm)
notablemente superior para As (lIl), con un valor de 128.20 mg/g, en comparacién
con 22.52 mg/g para As (V), lo que indica menor afinidad del adsorbente hacia esta

especie.

Esta eficiencia superior en la adsorcion de As (lIl) puede atribuirse a una interaccion
sinérgica entre los cationes de manganeso (Mn) y hierro (Fe) dentro de la estructura
de espinela de la NPM. Los datos sugieren que la elevada capacidad de adsorcion
no es una funcién directa del contenido de hierro, sino que deriva de un equilibrio
estructural entre ambos metales. Esta configuracion bimetalica favorece una mayor
densidad de carga superficial y una distribucién optimizada de los sitios activos. En
consecuencia, se refuerza la hipotesis de que la incorporacion de manganeso en la
red cristalina desempena un papel clave en la mejora de la adsorciéon del As (lll).
Mientras que el As (V) depende fuertemente de la carga superficial y de la atraccién
electrostatica para su remocioén, debido a que en pH=7 se encuentra como arseniato
de hidrogeno (HAsO4%7), el As(lll) que se encuentras como especie neutra (HzAsOs3)
se beneficia de una coordinacion mas estable y directa con los grupos funcionales

de la superficie de la ferrita, facilitada por la estructura electrénica y el area
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superficial especifica que el manganeso aporta al sistema (Liosis et al., 2021;
Martinez—Vargas et al., 2018; Tavares et al., 2020) .

Estos hallazgos son consistentes con lo reportado por Zhang et al. (2010), quienes
estudiaron la adsorcion de As utilizando 6xidos bimetalicos como MnFe204 y
CoFe204, observando una fuerte dependencia del proceso de adsorcion respecto al
pH, particularmente para As (V). En el intervalo de pH de 3-10, las especies
dominantes de As (V) son H2AsO4y HAsO? , lo que implica una interaccion
electrostatica significativa con las superficies cargadas negativamente del

adsorbente.

En conjunto, los resultados indican que la adsorcion de As (lll) estda menos
influenciada por el pH y mas favorecida por la presencia de manganeso y el hierro
en la estructura del adsorbente, mientras que la adsorcion de As (V) depende
fuertemente del entorno y de la carga superficial del adsorbente. Este
comportamiento resalta la importancia de considerar las condiciones fisicoquimicas
del sistema como el pH y la composicidn del adsorbente en el disefio de tecnologias

reales para el tratamiento de agua contaminada con As.

8.4.1.2 Adsorcién de Hg

Los modelos de Langmuir y Freundlich fueron empleados para describir el
comportamiento de adsorcion de Hg (I) sobre las NPs de MnFe204. Los parametros
obtenidos mostraron que la capacidad maxima de adsorcion (Qm) para Hg fue de
44.84 mg/g. Este valor, aunque inferior al observado As (lll), fue superior al
registrado para As (V), lo que indica un desempefio intermedio en cuanto a la
afinidad del adsorbente hacia el mercurio. Este comportamiento también se reflejo
en los valores del coeficiente de Freundlich (Kr), que resultaron mas bajos para el

Hg en comparacion con el As (lll), lo que sugiere una menor afinidad hacia el Hg.

Por otro lado, los resultados indican que la adsorcidn de Hg es mas eficiente que la
de As (V) bajo las condiciones evaluadas. Esto podria deberse a la influencia
determinante del pH en el proceso de adsorcion, como ha sido reportado en
estudios previos (Khoshkerdar & Esmaeili, 2019). A valores bajos de pH, la alta

concentracion de iones H* compite con los iones metalicos por los sitios activos del
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adsorbente, lo que genera fuerzas de repulsidén que reducen la eficacia del proceso.
Sin embargo, a un pH cercano a 7, disminuye la concentracion de hidrégeno (H*) y
aumenta la concentracién de hidroxido (OH), lo que favorece la interaccion entre
los metales pesados y los sitios activos del adsorbente, incrementando la eficacia

de remocion.

En condiciones neutras (pH~ 7), los grupos hidroxilo presentes en la superficie del
MnFe204 se encuentran parcialmente desprotonados, generando una carga
superficial negativa favorable la atraccion electrostatica del ion mercurico. Bajo
estas condiciones, es probable la formacion de complejos superficiales tipo inner-
sphere, en los cuales Hg (Il) se coordina directamente con atomos de oxigeno
unidos a Fe*" y Mn#* en la estructura superficial de la ferrita (Zhang et al., 2010).
Este tipo de interacciéon quimica contribuye significativamente a la estabilidad y

eficiencia del proceso de adsorcion.

8.4.1.3 Adsorcion simultanea As (l11)-Hg(ll)

Los resultados obtenidos en el sistema de adsorcion simultanéanos sugieren que,
si bien se alcanzaron eficiencias relativamente altas para ambos metales, existe una
diferencia notable en la en la capacidad de adsorcion entre las especies. Estas
diferencias pueden atribuirse a factores fisicoquimicos como la forma quimica de
las especies presentes, las propiedades superficiales del adsorbente v,
especialmente, la competencia por los sitios activos disponibles en la superficie del
MnFe20a4.

Como se ha mencionado, el pH 7 de la solucién desempefia un papel determinante
en el comportamiento de adsorcion de los metales pesados. En condiciones neutras
(pH 7), el As (lll) se encuentra predominantemente como acido arsénico (H3AsOs),
una especie neutra soluble y estable en medios acuosos. Esta forma no cargada
presenta una alta movilidad y capacidad de interaccion con los grupos funcionales
superficiales del adsorbente, tales como Fe—OH y Mn—OH. Dichas interacciones se
dan mediante mecanismos de quimisorcion o la formacion de complejos

superficiales tipo inner-sphere, facilitados por la elevada area superficial especifica
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del MnFe204, que incrementa el numero de sitios activos disponibles para la

interaccién con As (lll).

En contraste, el Hg (ll), puede presentarse en solucion como HgOH?*, pero también
tiende a precipitar como Hg(OH)2 en condiciones de pH neutro. Esta precipitacion
reduce considerablemente la fraccidon de mercurio disponible para ser adsorbida.
Aunque el potencial zeta negativo del MnFe204(-119 mV) a pH 7 favorece la
atraccion electrostatica de especies cargadas positivamente (Asadollahfardi et al.,
2018) .

La competencia entre ambos metales por los sitios activos también influye en el
comportamiento del sistema. El As (lll), al no formar precipitados y mantener una
alta estabilidad en solucion, muestra una mayor disponibilidad y afinidad hacia la
superficie del adsorbente. Esto permite desplazarse con mayor facilidad hacia los
sitios activos y adsorberse con mayor eficiencia que el Hg (Il), incluso bajo

condiciones de competencia simultanea.

Estos resultados evidencian la selectividad del MnFe204 hacia el As (lll) en
presencia de Hg (Il), atribuible tanto a la forma quimica y estabilidad del As (lIl) en
solucion como a la estructura superficial y propiedades fisicoquimicas del
adsorbente.

Tabla 11:Porcentaje de remocion en simultaneo (As-Hg) en diferente tiempo de
contacto

Porcentaje [ Porcentaje | Remocion
Tiempo de de total de
(min) remocion | remocion | As-Hg (%)
(%) de As | (%) de Hg
0 0 0 0
1 82.47 61.01 73.27
5 82.59 62.32 73.90
10 82.56 72.66 78.32
15 88.72 73.33 82.12
30 88.44 78.22 84.06
60 88.79 80.47 85.22
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9 89.48 82.01 86.28

8.5 Conclusiones

En este estudio se sintetizaron mediante coprecipitaciéon quimica nanoparticulas de
ferrita de manganeso y hierro (MnFe204) con caracteristicas mesoporosas y una
superficie especifica de 158 m?/g, lo cual favorece la disponibilidad de sitios activos

para la adsorcion de especies de arsénico y mercurio.

El analisis por DRX permitié estimar un tamafo promedio de cristalito de 7.5 nm,
indicando la formacion de dominios cristalinos nanométricos. Las micrografias MEB
evidenciaron que estos cristalitos tienden a agregarse formando granos
policristalinos de mayor tamafo, mientras que el analisis DLS mostré un diametro
hidrodinamico promedio de aproximadamente 166 nm en suspension, reflejando

agregacion dinamica en medio acuoso.

La caracterizacion magnética mediante VSM confirmo el comportamiento
superparamagnetico del material, con una magnetizaciéon de saturacion de 37.8
emu/g, lo cual permite su recuperacion eficiente mediante la aplicacion de un campo

magnético externo, facilitando su uso en procesos de tratamiento de agua.

Se investigo la adsorcion de As (111), As (V) y Hg (Il), observandose que los modelos
de Langmuir y Freundlich describieron adecuadamente los datos experimentales, lo
que sugiere la coexistencia de sitios energéticamente heterogéneos y la presencia
de una capacidad maxima de adsorcion. Los valores de capacidad maxima
obtenidos fueron de 128 mg/g para As (lll), 22.52 mg/g para As (V) y 44.84 mg/g
para Hg (lll) evidenciando una mayor afinidad del material hacia As (lll), bajo

condiciones de pH neutro.

La mayor remocion de As (lll) se atribuye a su interaccion directa con los grupos
hidroxilo superficiales del 6xido, mediante mecanismos de complejacion superficial,
mientras que la adsorcion de Hg (Il) ocurre principalmente por la atraccién
electrostatica y coordinacion con sitios oxigenados.
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Finalmente, los resultados obtenidos demuestran que el MnFe204 sintetizado
presenta un desempefo prometedor para la remocion de As en sistemas acuosos
reales, incluso en presencia de otros iones metalicos, posicionandolo como un
candidato viable para aplicaciones en tratamiento de aguas contaminadas por

metales pesados.
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