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Prefacio. Litter-Farías-Armienta 15

Prefacio
Marta I. Litter, Ana María Sancha, Ana María Ingallinella

En los dos libros anteriores de esta serie [1, 2] se ha indicado que la presencia de arsénico en 
aguas de consumo ha ocasionado en todo el planeta la diseminación del hidroarsenicismo 
crónico regional endémico (HACRE), enfermedad crónica que se manifiesta principalmente 
por alteraciones dermatológicas como melanodermia, leucodermia y/o queratosis palmo-
plantar, evolucionando hacia patologías más graves como distintos tipos de cáncer. Las 
poblaciones más afectadas son las de menores niveles de ingreso y, en América Latina, 
se estima que la población en riesgo supera los 14 millones de personas, con incidencia 
en casi todos los países de la región, si se toma como límite de concentración de arsénico 
en agua potable el recomendado por la Organización Mundial de la Salud (10 µg L-1). La 
problemática también es importante en España y Portugal.

En los volúmenes precedentes, se ha destacado que para dar soluciones al problema, 
se necesita disponer de la mayor cantidad de datos sobre la distribución geográfica y 
la génesis geológica del arsénico en acuíferos, sedimentos y suelos, así como de los 
factores que influyen en su movilidad en el agua subterránea, su permeación a suelos, y 
su absorción por las plantas. Los trabajos presentados en el volumen inicial de la serie se 
refieren a estos aspectos [1]. Se enfatizó también la necesidad de contar con metodologías 
de determinación de As en matrices acuosas a niveles traza que permitan distinguir las 
especies arsenicales presentes, compatibles con los límites impuestos por la legislación, y 
estos temas fueron abordados en el segundo volumen [2].

Sin embargo, el tema no estaría cerrado si no se proveen metodologías para brindar a 
la población agua segura libre de arsénico. Una estrategia sería buscar fuentes alternativas 
donde no exista As en el agua, pero esta solución es a veces imposible de implementar 
pues, en muchas zonas, la mayoría de las fuentes de abastecimiento poseen niveles 
considerables de arsénico, y las aguas de buena calidad están ubicadas en zonas alejadas. 
Por lo tanto, la estrategia alternativa es ofrecer métodos de remoción del contaminante. 
En varias regiones, las autoridades de ciudades o pueblos han encarado el problema 
instalando plantas de abatimiento de arsénico de mediana o gran escala, conectadas a la 
red de distribución. En otros casos, se han instalado pequeñas plantas para distribuir agua 
envasada libre de arsénico mientras que la red abastece agua sin tratar. Sin embargo, la 
población rural o urbana dispersa, no conectada a redes de agua potable, y en condiciones 
socioeconómicas que impiden la instalación de plantas de tratamiento, requiere métodos 
económicos eficientes de abatimiento de As, al menos para paliar la situación e impedir la 
aparición de enfermedades hasta que se provea de agua segura a estas poblaciones.

En el marco de las tres temáticas enunciadas, la distribución del As, la búsqueda de 
metodologías de análisis a nivel de trazas y la implementación de tecnologías económicas 
de remoción, la Red IBEROARSEN, integrada por 48 grupos de investigación 
representantes de 17 países iberoamericanos, lleva una acción continuada desde 2006. 
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Entre las actividades desarrolladas se cuentan:
La construcción y actualización periódica de una base de datos y de un mapa •	
completo de distribución geográfica y geológica del arsénico en aguas y suelos 
de la Península Ibérica e Iberoamérica, incluyendo la identificación de acuíferos 
“libres” de arsénico para el abastecimiento de agua potable.
La promoción de la formación de recursos humanos en metodologías analíticas •	
de determinación y especiación de arsénico en aguas y suelos.
La comunicación y avances en innovación y desarrollo de tecnologías económicas •	
de abatimiento de arsénico en aguas

En este tercer volumen de la serie, se abordan aspectos generales sobre métodos para 
remover arsénico, así como ejemplos de trabajos desarrollados en Iberoamérica en la 
temática. Los contenidos del libro son los siguientes: 

El capítulo 1 contiene una reseña de la ocurrencia y química del arsénico en aguas •	
y la descripción de las tecnologías más conocidas, con énfasis en aquéllas que no 
se describirán en capítulos posteriores.
Los capítulos 2 a 7 se refieren a los fundamentos de tecnologías convencionales •	
y emergentes como la coagulación-precipitación, adsorción, ósmosis inversa, 
métodos fotoquímicos, uso de materiales poliméricos y tecnologías de tratamiento 
in-situ como las barreras subterráneas. 
En el capítulo 8 se hace una extensa referencia a la influencia de la calidad y •	
propiedades de las aguas a tratar en las metodologías para remover arsénico.
Los capítulos 9, 10 y 11 refieren experiencias iberoamericanas en la remoción de •	
arsénico a escala de planta de tratamiento (Chile, Argentina y Guatemala).
Los capítulos 12 a 18 reseñan experiencias de remoción de arsénico a nivel •	
familiar y en laboratorio (Argentina, Chile, Perú, México y Ecuador).
El capítulo 19 resume los contenidos del libro e intenta ofrecer conclusiones y •	
detallar estrategias que pueden ser aplicadas para la resolución del problema del 
arsénico en Iberoamérica.

Por último, queremos dedicar el volumen a dos colegas muy queridos que hemos 
perdido en momentos en que este libro se encontraba en elaboración, el Dr. Wolfgang 
Höll y la M. Sc. Geol. Rosario Guérèquiz. El primero ha sido un activo científico y 
tecnólogo alemán, que ha contribuido durante toda su vida a la búsqueda de alternativas 
para la remoción de contaminantes en agua, principalmente el arsénico; por su parte, 
la tarea de Rosario redundó en que se reconociera la existencia del arsénico geogénico 
por primera vez en su país natal, Uruguay. Ambos contribuyeron a nuestros libros de 
IBEROARSEN. Vaya a ellos el reconocimiento de toda la Red.
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Capítulo 1
Ocurrencia y química del arsénico en aguas. 
Sumario de tecnologías de remoción de arsénico 
de aguas 

Wolfgang Höll y Marta Litter

Introducción1.1. 

En el primer volumen de esta serie [1] se ha hecho una discusión completa de la química 
del arsénico y su distribución en la Tierra. En el segundo, hemos descrito las metodologías 
analíticas más importantes que permiten la medición del elemento a nivel de trazas en 
aguas y suelos [2]. En el presente libro se tratan los métodos de remoción de arsénico 
más conocidos, tanto convencionales como emergentes, conjuntamente con ejemplos 
aplicados o en investigación en América Latina.

 En el presente capítulo haremos un breve resumen de la ocurrencia del arsénico, 
fundamentalmente en aguas, para situar al lector en la problemática del arsénico y permitir 
la comprensión de cómo deben elegirse las tecnologías de remoción que se describirán 
más adelante. Se remite al lector a los volúmenes anteriores, donde el tema está más 
desarrollado [1,2].

El arsénico (As, número atómico 33, peso atómico 74,922) puede estar presente en 
distintos estados de oxidación (–III, 0, III, V) y en formas inorgánicas y orgánicas, en un 
amplio rango de concentraciones en aire, agua, suelos, vegetales y animales. Las especies 
químicas más importantes son:

•	 Arseniato y otras formas inorgánicas de As(V)

•	 Arsenito y otras formas inorgánicas de As(III)

•	 Formas metiladas de As(V) como el ácido dimetilarsínico (DMA(V), el 
monometilarsonato (MMA(V)) y otras formas orgánicas de As(V).

•	 Formas metiladas de As(III) como el ácido dimetilarsenioso (DMA(III)) y otras 
formas orgánicas de As(III)

•	 Óxido de trimetilarsina (TMAO(V))

•	 Arsenobetaína (AB)

•	 Arsenocolina (AC)

•	 Catión tetrametilarsonio (TMA+)
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•	 Arsenoazúcares

•	 Arsenolípidos

Otras especies•	

Los niveles de As en el ambiente son variables, ya que es un elemento con muy alta 
movilidad y capacidad de transformación, pudiendo sorberse o desorberse de partículas, 
cambiar de estado de oxidación al reaccionar con oxígeno u otras moléculas del aire, del 
agua o del suelo o por acción de microorganismos [3,4]. La presencia de elevados niveles 
de As en agua está directamente relacionada con su liberación desde la fase sólida, con 
fenómenos de transporte y de transferencia a otros medios y a procesos de dilución por 
mezcla [5]. 

Figura 1.1. Especiación de As(III) (arriba) y As(V) (abajo). Concentración total de As: 100 μg L-1 
[calculado por MINEQL].

El arsénico puede encontrarse en ambientes naturales en los estados de oxidación 
-3, +3 y +5, formando parte de cerca de 200 diferentes minerales, incluyendo arsénico 
elemental, arseniuros, sulfuros, óxidos, arseniatos y arsenitos [6,7]. El mineral más 
abundante es la arsenopirita, FeAsS, que con frecuencia aloja oro. El arsénico es un veneno 
bien conocido, y no es un elemento esencial para el cuerpo humano [6]. En agua, este 
metaloide se encuentra en dos estados de oxidación, +3 y +5. La forma trivalente, As(III), 
se hidroliza como ácido arsenioso, H3AsO3, y está presente como ácido libre o como 
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una de las especies resultantes de su disociación. La forma pentavalente As(V) también 
se hidroliza como ácido arsénico, H3AsO3, y aparece como ácido no disociado o como 
sus especies disociadas. Sin embargo, los dos ácidos muestran patrones completamente 
diferentes de disociación, tal como indica la Fig. 1.1, que contiene la especiación de  
100 μg L-1 de As total. El ácido arsénico se disocia casi completamente a pH > 4, mientras 
que el ácido arsenioso muestra disociación sustancial solamente a pH > 8.

Las concentraciones de arsénico en cuerpos de agua pueden variar desde 
concentraciones menores a 1 μg L-1, en aguas superficiales sin interferencias, hasta más 
de 400 μg L-1 en ríos y lagos afectados por aguas residuales geotermales e industriales. 
Las concentraciones en acuíferos varían desde valores muy bajos hasta varios mg L-1, 
originándose en fuentes tanto naturales como antrópicas [6].

ELECCIÓN de la TECNOLOGÍA de REMOCIÓN1.2. 

Los aspectos económicos son los factores más importantes para la selección de la tecnología 
de remoción de arsénico, si se tienen en cuenta las características de las poblaciones 
afectadas. En general, las poblaciones con medio o alto estándar de vida tienen relativamente 
fácil acceso a métodos para eliminar el arsénico del agua para beber. Esto es diferente 
en localidades aisladas, dispersas y con pocos medios económicos. Allí, la cantidad de 
habitantes, la incidencia de enfermedades crónicas, la falta de agua segura, la baja calidad 
de vida, la pobreza y otras variables socioeconómicas determinarán la tecnología más 
conveniente para la remoción de As. Además, las unidades de tratamiento requieren un 
monitoreo muy sensible y un mantenimiento frecuente que a veces no es posible encontrar 
en las comunidades rurales o en asentamientos urbanos periféricos no conectados a la red 
de distribución de agua potable. Más aún, un número de factores culturales y políticos 
juegan roles decisivos en la implementación de nuevas tecnologías [8]. 

En ambos casos, se disponga o no de medios para afrontar el problema, desde el 
punto de vista técnico las características fisicoquímicas y microbiológicas de las aguas y 
los materiales disponibles en la región serán un factor importante para elegir el método 
de remoción más apropiado. La selección del método dependerá grandemente de la 
especiación del arsénico, la composición química del agua, el potencial de reducción, 
la dureza, la presencia de sílice, sulfatos, fosfatos, hierro y otras especies químicas, los 
volúmenes a ser tratados y el grado de sofisticación que pueda ser aplicado. Adicionalmente, 
debe tenerse en cuenta la manipulación y disposición final de los residuos generados  
[9-12]. Se han publicado excelentes revisiones sobre el tema que pueden ser consultadas 
(véase por ejemplo las referencias [5,13]).

Todas las tecnologías se basan en unos pocos procesos químicos básicos, aplicados 
simultáneamente o secuencialmente: oxidación/reducción, precipitación, adsorción e 
intercambio iónico, separación sólido/líquido, exclusión física, etc. Generalmente, la 
especie más fácilmente eliminable es la forma pentavalente, y la mayoría de las tecnologías 
considera un tratamiento oxidativo previo para el As(III). Es importante señalar que la 
ebullición no remueve arsénico del agua; por el contrario, la evaporación puede llevar a 
un aumento de la concentración, lo cual es lamentablemente ignorado en general por las 
personas afectadas en regiones socioculturalmente pobres.
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TECNOLOGÍAS convencionales1.3. 

Existen varios métodos disponibles para la remoción de arsénico del agua en grandes 
plantas de tratamiento convencionales. Las tecnologías más usadas incluyen oxidación, 
coprecipitación y adsorción en flóculos coagulados, tratamiento con carbonato de calcio, 
adsorción en distintos medios, resinas de intercambio iónico y tecnologías de membrana, 
las cuales se trataran en distintos capítulos. Se puede encontrar información general en 
las referencias [5,14].

Los métodos de coagulación-floculación son los más usados en sistemas a gran escala, 
aunque no exclusivamente, para remover arsénico [15,16]. Se tratarán extensamente en el 
Capítulo 2. La adsorción con alúmina activada y el intercambio iónico son dos métodos 
muy empleados, y se explicarán en los Capítulos 3 y 6, respectivamente. 

A escala más pequeña se aplican generalmente métodos como el intercambio iónico, 
adsorción sobre alúmina activada, ósmosis inversa, nanofiltración y electrodiálisis inversa, 
métodos solares, etc., los cuales serán abordados también a lo largo de este volumen. 

A continuación, haremos una somera presentación de los métodos más usados, con 
énfasis en aquéllos no tratados específicamente más adelante.

Oxidación y reducción 1.3.1. 

La mayoría de las tecnologías de remoción de arsénico son eficientes cuando el elemento 
esta presente en el estado pentavalente, porque la forma trivalente no está cargada a pH 
debajo de 9.2. Por ello, deben oxidarse previamente los componentes arsenicales. Sin 
embargo, debe notarse que la oxidación sin ayuda de otros tratamientos físicos o químicos 
no remueve el arsénico del agua.

El arsenito puede oxidarse directamente por un número de agentes químicos como 
el cloro gaseoso, el hipoclorito, ozono, permanganato, peróxido de hidrógeno, óxidos 
de manganeso y el reactivo de Fenton (H2O2/Fe2+) [6,13]. El cloro es un oxidante rápido 
y efectivo, pero puede conducir a reacciones con la materia orgánica, produciendo 
trihalometanos tóxicos como subproductos. En Europa y en los EE.UU. se usa 
crecientemente ozono en reemplazo del cloro. El permanganato de potasio (KMnO4) es 
un oxidante efectivo del arsenito y es un reactivo comúnmente disponible en los países 
en desarrollo. El agua oxigenada puede ser un oxidante efectivo si el agua contiene altos 
niveles de hierro disuelto, lo cual ocurre a menudo conjuntamente con la contaminación 
arsenical; se producen entonces reacciones de tipo Fenton (ver Capítulo 5).

La irradiación ultravioleta sola o conjuntamente con TiO2 pueden ser opciones 
convenientes para la oxidación de As(III) (véase Capítulo 5).

Precipitación1.3.2. 

Algunos métodos aprovechan la insolubilidad de ciertos compuestos arsenicales 
inorgánicos como el sulfuro de As(III), arseniato de calcio y arseniato férrico. La solubilidad 
de distintos materiales es muy dependiente de la forma, pH y otras variables. El sólido 
obtenido después del tratamiento puede eliminarse por sedimentación y filtración. Sin 
embargo, todos estos materiales son inestables e inadecuados para la disposición directa 
y producirán residuos líquidos conteniendo arsénico [14,17-19]. 

El sulfuro de arsénico, As2S3, puede ser generado por agregado al agua de soluciones 
de sulfato ferroso o mediante bacterias reductoras de sulfato, que generan sulfuro de 
hidrógeno [20]:
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8 Fe2+ + SO4
-2 + 20 H2O  8 Fe (OH)3 + 14 H+ +  H2S	 (1)

El arsénico precipita luego como sulfuro:

2 H3AsO4 + 5 HS-   As2S5 + 3 H2O + 5 OH-				           (2)

El sulfuro de arsénico es menos soluble por debajo de pH 4, pero el valor remanente 
en solución es aún significativamente más alto que el de los valores recomendados para 
agua potable. La precipitación por aplicación directa del gas de sulfuro de hidrógeno no 
es tan efectiva y requiere rangos de pH de 2,5-3,0.

Los compuestos de arseniato de calcio pueden generarse por adición de CaO ó 
Ca(OH)2 a las aguas contaminadas. Se pueden producir diferentes precipitados (Tabla 
1.1). A valores de pH mayores que 10,5, puede inducirse la precipitación de un alto 
porcentaje de As usando soluciones de reactivos a concentraciones mayores a 50 mg 
L-1. Sin embargo, es difícil llegar a concentraciones de As finales menores que 1 mg L-1, 
aunque se han reportado en algunos casos valores cercanos a 10 μg L-1 [21,22]. Dado que 
el arseniato de calcio sólido reacciona con dióxido de carbono para formar CaCO3, esto 
conduce a la removilización del arsénico. 

La adición de sales de magnesio produce la formación de Mg3(AsO4)2. En pequeña 
proporción, este método puede ser aplicado para inducir la inestabilización del arseniato 
en suelos, sedimentos y residuos [18].

El As(V) puede ser eliminado también por precipitación como arseniato férrico. Una 
alternativa es la adición de sales ferrosas al agua conteniendo arsénico [23]:

Fe3 + AsO4
3-   FeAsO4 (s)						          (3)

La precipitación es posible a valores de pH menores a 2 y conduce a la formación 
de un material amorfo con partículas cercanas a 100 nm. La conversión a un material 
cristalino (escorodita) exige temperaturas mayores a > 90oC [21].

Otra alternativa es la adición de sales ferrosas, como sulfato ferroso, y subsiguiente 
oxidación mediante iones ferrato [19]:

Fe2+ + AsO4
3 +  FeAsO4

- 					                           (4)

FeAsO4 + FeO4
2-  FeAsO4(s) + FeO(OH)(s)		                                      (5)

La solubilidad disminuye con dosis crecientes de Fe3+ [17]. El arseniato férrico no es 
termodinámicamente estable en el rango de pH neutro o mayores. Los materiales tampoco 
son estables en las mezclas de fundición de cemento alcalino [18]. 

La solubilidad de los distintos precipitados arsenicales está resumida en la Tabla 1.1.

Coagulación y filtración1.3.3. 

La tecnología más común para la remoción de arsénico es la coagulación y filtración, muy 
efectiva para As(V), que se adsorbe sobre los flóculos coagulados y puede removerse por 
filtración. Esta tecnología será descripta exhaustivamente en el Capítulo 2. 
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Tabla 1.1. Concentración total de As en soluciones acuosas en equilibrio con calcio, magnesio y 
arseniatos de hierro [18].

Fase sólida Temperatura (K) pH Astotal (mol L-1)

CaHAsO4.H2O 308 Ácido 0,12 - 1,2

Ca3(AsO4)2 293 6,90 - 8,35 1,5 × 10-2 – 3,5 ×10-3

Ca3(AsO4)2. 4,25H2O 296 7,32 -7,35 1,1 × 10-2 – 6,5 × 10-3

Ca10(As(O4)6(OH)2 310 5,56 - 7,16 7,5 × 10-3 – 4,4 × 10-4

Ca10(AsO4)6Cl2 310 4,67 - 7,42 1,9 × 10-3 – 3,7 × 10-5

Mg(AsO4)2 293 650 - 7,40 1,5 × 10-2 – 4,6 × 10-3

FeAsO4 293 1,90 - 2,95 3,7 × 10-3 – 8,5 × 10-5

FeAsO4.2H2O 293 5,53 - 6,35 1,4 × 10-4 – 2,5 × 10-3

Una posibilidad en el tratamiento de agua subterránea es la aplicación de hierro 
cerovalente, que se describe con más detalle en el Capítulo 7.

Ablandamiento con cal1.3.4. 

Es un proceso similar al previo, que consiste en la transformación de piedra caliza en 
presencia de agua y ácido carbónico para formar carbonato de calcio; este compuesto 
adsorbe entonces el arsénico, y el proceso continúa por coagulación. El método se emplea 
usualmente para tratar aguas muy duras y presenta alta eficiencia. Las desventajas son 
un pH muy alto en las aguas resultantes (10-12) y que se requieren dosis muy altas 
de coagulante. Sin embargo, es difícil que se pueda llevar el arsénico a niveles bajos, 
particularmente por debajo de 1 mg L-1, y puede necesitarse un tratamiento secundario. 
El ablandamiento con cal es más efectivo cuando el pH es alto (> 10,5). Se usa cloro para 
oxidar arsenito a arseniato [5].

Adsorción y precipitación1.3.5. 

El arsénico puede ser fuertemente atraído a los sitios de sorción sobre la superficie de 
varios materiales sólidos y el proceso puede usarse para remover efectivamente As de 
la solución. Pueden usarse óxidos de aluminio (alúmina activada), óxidos/hidróxidos de 
hierro (como hidróxidos de hierro granular (GFH)), dióxido de titanio, oxido de cerio 
o metales reducidos. Mohan y col. [26] presentan una excelente revisión de la mayoría 
de los procesos de sorción y de su uso en la remoción de arsénico y más información se 
presenta en el capítulo 3. Nos limitaremos aquí a dar ejemplos sobre los adsorbentes más 
usados.

Remoción de arsénico usando óxidos / hidróxidos acuosos metálicos1.3.5.1. 

Se ha encontrado una muy buena eficiencia con el empleo de materiales de base de óxido 
e hidróxido de hierro y se han desarrollado varios productos diferentes, entre ellos el 
óxido de hierro granular y, especialmente, el hidróxido de hierro granular, GFH®, con 
rendimiento superior a cualquier otro material absorbente. GFH® es un material sintético 
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de akaganeíta, con punto de carga cero a pH 8,2. Su ventaja es que retiene fuertemente 
aniones arseniato que son, por lo tanto, inmovilizados si están a baja concentración en 
el agua a ser tratada. Una ventaja adicional es que también se remueven efectivamente 
especies de As(III), probablemente debido a la oxidación a As(V) en la superficie  
[27-29]. El GFH® granular ha sido empleado en innumerables plantas técnicas en 
diferentes países y también se ha aplicado en filtros domésticos en Bengala Occidental, 
en la India [26]. Otro material similar que también fue aplicado con éxito en innumerables 
plantas de remoción de arsénico es el óxido férrico granular (Bayoxide®, GFO), con 
alrededor de 70% de Fe2O3 y una superficie específica de 120 – 200 m2 g-1. 

El dióxido de titanio granular también presenta propiedades favorables. El sorbente 
comercialmente disponible (Adsorbsia®) tiene un área superficial específica de  
200 – 300 m2 g-1. Ya están en funcionamiento algunas plantas a escala industrial para el 
abastecimiento de agua potable [30,31]. 

Por su parte, el óxido de cerio ofrece una alta selectividad para las especies arsenicales. 
Con esta idea básica, se ha desarrollado un adsorbente que puede ser aplicado a la sorción 
de especies arsenicales, pero también para fosfato, fluoruro y borato. Se ha informado la 
remoción de arsénico en escala total en aguas para consumo y en efluentes industriales 
utilizando este material [32,33].

Se ha observado también una eliminación efectiva de especies de arsénico con el uso 
del dióxido de manganeso, MnO2 [34]. En forma semejante al GFH®, las especies de 
As(III) se oxidan primero en la superficie y después son adsorbidas como especies de 
As(V) [34]. En forma similar al GFH®, el As(III) se oxida sobre la superficie de MnO2 y 
luego se adsorbe como As(V).

En contraste con la alúmina activada, todos estos materiales no se regeneran, sino que 
se entierran y sustituyen. 

Otros materiales1.3.5.2. 

Filtros simples de arena pueden ser una opción conveniente para la remoción de As a 
partir de agua subterránea a concentraciones por arriba de 10 mg L-1 [35]. 

Se han ensayado también materiales de arena y cuarzo cubiertos con óxidos metálicos 
como arena recubierta con óxido de hierro (IOCS) [36-39]. Este material es barato, puede 
ser regenerado y reusado, y se ha encontrado útil para uso doméstico y pequeñas plantas. 
El material puede ser regenerado y reutilizado [40-42]. Se usó también arena recubierta 
con dióxido de manganeso [43]. 

Se han probado partículas de piedra caliza cubiertas por óxido de hierro para remover 
tanto As(III) como As(V), empleando cartuchos especiales para tratamiento doméstico 
[44].

Un nuevo método consiste en utilizar partículas de caliza cubiertas por óxido de hierro. 
Experimentos realizados en escala piloto revelaron que este tipo de material puede sorber 
especies de As(III) y As(V), además de otros iones como metales pesados y fosfato. Se 
aplica típicamente en cartuchos para tratamiento doméstico. Después del agotamiento, el 
material puede ser reciclado fácilmente en forma de concreto [44].

Durante los últimos 20 años, fueron investigados parcialmente en ensayos de campo 
otros materiales originados a partir de óxidos de hierro/manganeso [5,6,26,38,45-47]. 
Entre estos materiales, se encuentran el “greensand” y otros minerales naturales. Algunos 
de estos materiales pueden ser regenerados.
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Sorbentes híbridos1.3.5.3. 

Una de las desventajas de los óxidos/hidróxidos es la pequeña tasa de adsorción, que 
puede ser mejorada solamente por el aumento de la superficie exterior específica, es decir, 
mediante el uso de partículas menores. Dado que las micropartículas no permiten una 
operación de filtro convencional, se están desarrollando micropartículas con propiedades 
magnéticas y su respectiva tecnología de aplicación [48]. Otra alternativa que se está 
investigando se basa en una red polimérica de resinas intercambiadoras de iones, en las 
cuales se introducen nanopartículas de hidróxido u óxido de hierro. Estos adsorbentes 
combinan la sorción selectiva sobre el material de hidróxido/óxido de hierro con la 
sorción rápida sobre nanopartículas y la movilidad alta de un intercambiador polimérico. 
Además, este material puede ser aplicado en lechos empaquetados convencionales 
[49,50]. Los materiales (ArseneXnp, LEWATIT FO 36) se aplican en plantas técnicas y en 
filtros domésticos, particularmente en Bangladesh y en la India [49-52]. Los sorbentes 
híbridos pueden fácilmente ser regenerados. Por ello, el material puede ser reutilizado y 
el arsénico es concentrado a un volumen pequeño [52]. No se ha encontrado remoción 
satisfactoria con carbón activado.

Alúmina activada1.3.5.4. 

La alúmina activada, Al2O3/Al(OH)3, es un material frecuentemente aplicado a la remoción 
de arsénico. Este material posee una superficie interna en el rango de 200-300 m2 g-1. Su 
pHpzc es de aproximadamente 8,2. A pH 6, se ha informado una capacidad cercana a 1,6 g 
L-1 de lecho empaquetado [53]. La alúmina activada muestra preferencia por los iones de 
acuerdo con la siguiente serie de selectividad [54]:

OH    HPO4
2-    HAsO4

2-    F-    SO4
2-    HCO3

-    Cl-    NO3
-

Por ello, las especies de arseniato se pueden tratar muy bien, y la disminución 
significativa de la capacidad de adsorción se atribuye solamente a la presencia de fosfato, 
ya que la adsorción competitiva de iones sulfato es menos eficiente. Se puede regenerar el 
material mediante soluciones de NaOH seguidas de descargas con ácido para restablecer 
la carga superficial positiva. La regeneración es más difícil y menos efectiva comparada 
con intercambiadores de resinas iónicos, y conduce a la remoción de solamente  
50-80% de las especies de arsénico [55-57]. Además, puede producirse pérdida de material 
por disolución de la alúmina activada en medios de alcalinidad alta. La tecnología de 
aplicación es simple y los ciclos de servicio se extienden al tratamiento de varios millares 
de volúmenes de lechos de agua de partida antes de que sea necesaria la regeneración. 
Las desventajas incluyen un rango de pH relativamente estrecho y las dificultades de 
regeneración. 

Procesos de membrana1.3.6. 

Los procesos de membrana ofrecen posibilidades excelentes para la remoción de 
arsénico. La eliminación puede realizarse por: i) filtrado de las partículas en suspensión 
conteniendo arsénico (por ejemplo, microfiltración); ii) exclusión por el tamaño de 
los iones hidratados (nanofiltración, ósmosis inversa) y iii) repulsión eléctrica por las 
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membranas (ver referencias en [5,6]). El tema será desarrollado ampliamente en el 
Capítulo 4.

Resinas de intercambio iónico1.3.7. 

En este proceso, el contaminante se intercambia con otros iones en una resina, 
generalmente de matriz polimérica, a la cual se le unen grupos funcionales cargados (por 
ej., aminas cuaternarias). Para la remoción de arsénico, existen resinas de intercambio 
iónico fuertemente básicas en forma de cloruro, que están comercialmente disponibles 
[6]. Pueden aplicarse resinas de intercambio iónico sintéticas, generalmente de matriz 
polimérica (poliestireno entrecruzado con divinilbenceno), unidas a grupos funcionales 
cargados. Para el arsénico, se han usado grupos amino cuaternarios, N+(CH3)3. El arseniato 
puede ser eliminado efectivamente, produciendo efluentes con menos de 1 μg L-1 de 
arsénico. El arsenito, al no tener carga, no se remueve, y se necesita un paso de oxidación 
previa:

R - N(CH3)3
+ Cl-  +  H2AsO4

-   R - N(CH3)3   + H2AsO4
-  +  Cl-		                 (6)

donde R = matriz; las estructuras con una línea arriba corresponden a la fase del 
intercambiador.

La regeneración de las resinas se realiza por medio de soluciones de NaCl. La capacidad 
de intercambio efectivo de estas resinas depende principalmente de la composición del 
agua de partida y de la influencia de la adsorción competitiva de otros aniones contenidos 
en el agua. La adsorción relativa sigue las llamadas series de selectividad. Para las resinas 
fuertemente básicas, del tipo 1, y aniones comunes, se encontró la serie siguiente [54]:

SO4
2-   NO3

-   HAsO4
-2   H2AsO4

-   HCO3
-

En consecuencia, las especies de arseniato serán eliminadas con facilidad, aunque 
existe fuerte interferencia de sulfato y de nitrato. La eliminación de arseniato es posible 
solamente a concentraciones de sulfato por debajo de 50 mg L-1, en las cuales pueden 
conseguirse tasas de transferencia de filtro de menos de 750 volúmenes de lecho entre 
dos regeneradores. A las concentraciones más altas, los ciclos se vuelven muy cortos 
para una eliminación económica. Se ha reportado información sobre la caída de la 
duración de los ciclos de servicio [58]. Si en el agua de partida existe As(III), se necesita 
una oxidación antes de la etapa de intercambio iónico. Algunos estudios reportan la 
aplicación de intercambiadores aniónicos recubiertos con óxido de hierro o dióxido de 
manganeso [59].

Particularmente convenientes para la remoción de arseniato resultan las resinas 
convencionales selectivas de sulfato. Las resinas selectivas de nitrato también eliminan 
arsénico pero la capacidad de retención del arsénico (“breakthrough”) se satura antes. Más 
comúnmente, las resinas son pretratadas con ácido clorhídrico para proveer iones cloruro 
sobre la superficie, loa cuales son fácilmente desplazados por arsénico. La remoción de 
arseniato es relativamente independiente del pH y de la concentración del influente. El 
HAsO4

2- tiene una capacidad de adsorción mayor que la del H2AsO4
-. Por otro lado, los 

aniones competitivos, especialmente sulfato, tienen un fuerte efecto, y el proceso puede 
no ser económicamente atractivo para aguas con altos niveles de sólidos totales disueltos 
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o sulfatos [27].
Los más importantes productores de intercambiadoras de iones (Purolite, Bayer, Dow 

Chem y Rohm & Haas) han introducido nuevos intercambiadores aniónicos especialmente 
diseñados para alcanzar los valores por debajo de 10 mg L-1.

En el Capítulo 6 se hará referencia a la técnica de retención en fase líquida asistida 
por materiales poliméricos para la remoción de arsénico (RFLP).

TECNOLOGÍAS emergentes1.4. 

Los métodos convencionales a menudo no son económicamente viables para la remoción 
de As en zonas de bajos recursos, y en las últimas décadas una gran cantidad de trabajo 
científico y tecnológico apuntó a desarrollar nuevas tecnologías para la remediación 
de arsénico que buscan minimizar costos de inversión, operación y mantenimiento (es 
decir, tecnologías económicas) y el desarrollo tecnológico (es decir, sistemas de baja 
tecnología). 

Algunas de estas tecnologías son meramente la adaptación de métodos convencionales 
como coagulación y filtración, o adsorción con el uso de materiales muy económicos, 
algunos de los cuales ya se han mencionado: arena recubierta con hierro, ladrillos, 
limaduras o granallas de hierro, alúmina activada y carbón. Generalmente, estos métodos 
se usan a escala doméstica, para proveer agua segura a nivel familiar. Similarmente, a 
escala de comunidad, la coagulación y filtración, el óxido/hidróxido férrico granular, el 
intercambio iónico, la osmosis inversa, la filtración con oxidación con aire y los filtros 
solares son algunos de los métodos de remoción recomendados [8].

Remediación in-situ1.4.1. 

Las tecnologías in-situ presentan menores costos de operación en comparación con 
tratamientos en el lugar o fuera del lugar como las tecnología clásicas de bombeo y uso. 
Entre ellas, se ha postulado el uso de barreras permeables reactivas y zonas reactivas 
como tecnologías muy eficientes para la remoción de contaminantes orgánicos e 
inorgánicos, particularmente As de aguas subterráneas. Materiales conteniendo óxidos de 
hierro pueden usarse como barreras reactivas pasivas y también materiales relativamente 
económicos conteniendo Fe y Al en altas concentraciones [39,60]. Se hará énfasis en esta 
tecnología en el Capítulo 7.

El mejoramiento de la eficiencia de remoción ha sido dirigida al uso del hierro 
cerovalente, propuesto como un nuevo medio de sorción para remover arsenito y 
arseniato de aguas contaminadas, conduciendo a valores siempre por debajo del límite de 
la OMS de 10 mg L-1 [61-65]. En forma de columnas, pueden ser aplicados directamente 
en aplicaciones domésticas (véase Capítulo 7).

Materiales geológicos como adsorbentes naturales1.4.2. 

La adición de óxidos minerales a pequeños volúmenes de agua para la inmovilización de 
arsénico puede ser un proceso posible para países en desarrollo [66]. Se han investigado 
un numero de minerales y suelos, incluyendo un oxisol enriquecido en Al y Fe, gibbsita, 
y muestras de minerales enriquecidos en Mn y Fe [38,67-69]. 
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Laterita, un suelo acídico compuesto por óxidos de hierro y aluminio, y menores 
proporciones de manganeso y titanio, ha probado ser un material promisorio de bajo 
costo para altos contenidos de As en agua de bebida [39].

Métodos biológicos1.4.3. 

Se conoce muy poco sobre el potencial para la remoción biológica del arsénico del agua. 
La bioadsorción, es decir, la adsorción del contaminante por una biomasa o biofilme de 
organismos vivos o muertos tales como algas, bacterias, macrófitas acuáticas u organismos 
vegetales y biopolímeros, puede aplicarse con éxito en la remoción de arsénico.

La fitorremediación permite la adsorción de metales del suelo a través de las raíces de 
las plantas, con incorporación de biomasa vegetal. Esto permite la colección por métodos 
mecánicos con posterior transporte a un lugar seguro, y debería ser investigado con 
mayor detalle. Se dan mayores detalles en el Capítulo 14.

Ambos, el As(III) y el As(V) pueden ser eficientemente adsorbidos y precipitados 
sobre flóculos biológicos construidos por las bacterias de hierro [70,71]. El método ha 
sido ya probado en el Reino Unido a escala piloto, con alto rendimiento cuando el hierro 
está presente en concentraciones medias y altas. Se reporta un tratamiento a gran escala 
en Camboya [72]. 

Una biomasa residual con alto contenido de proteína fibrosa puede ser usada para la 
adsorción selectiva de As(III) [73].

1.4.4.  Tecnologías fotoquímicas
Tecnologías muy económicas se basan en el uso de luz solar, abundante en muchas 
regiones donde el problema del arsénico es dramático, tales como SORAS, fotocatálisis 
heterogénea y otras. Para una breve revisión véase el Capítulo 5; algunas aplicaciones se 
detallan en los Capítulos 12 y 15. 

1.5.     CONCLUSIONES
El arsénico ocurre en aguas naturales predominantemente en formas inorgánicas, tales 
como arsenito (As(III)) y arseniato (As(V)). La presencia de arsénico en el agua de 
consumo humano causa la incidencia del HACRE, una enfermedad endémica que afecta 
a un gran número de personas en América Latina. El As(V) se remueve más efectivamente 
de las fuentes de agua que el As(III) por coagulantes de hierro, por precipitación y por 
medios adsorbentes. Para remover As(III), se necesita una oxidación previa a As(V). Las 
tecnologías convencionales (coagulación-coprecipitación, adsorción, ósmosis inversa, 
etc.) pueden ser aplicadas a escala media o grande. Sin embargo, para el tratamiento en 
hogares o pequeñas comunidades, como las frecuentemente encontradas en poblaciones 
aisladas rurales o asentamientos urbanos de América Latina, se pueden aplicar desarrollar 
métodos económicos, que usen materiales baratos o métodos solares o biológicos, todo 
esto muy accesible en la región. Sin embargo, se necesita avanzar en la investigación 
para evaluar la efectividad de la tecnología con aguas reales de cada lugar antes de la 
aplicación.

La composición del agua y las características socioeconómicas deberían ser tenidas 
en cuenta con mucha atención para la selección de la tecnología. 
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Capítulo 2
Remoción de arsénico por coagulación  
y precipitación

Ana María Sancha

Principios básicos de la COAGULACIÓN2.1. 

Antecedentes generales2.1.1. 

Las aguas naturales, por su gran capacidad disolvente y reactiva y su gran potencial 
erosivo, contienen en su seno una amplia variedad de materias o especies químicas las que 
constituyen lo que se conoce como “matriz del agua”. Estas materias no siempre están en 
solución, sino que algunas se pueden encontrar en suspensión y otras en estado coloidal. 

Entre las materias suspendidas, algunas pueden sedimentar y otras como los coloides 
se mantienen en suspensión dando origen a la turbiedad del agua. En el rango de pH de 
las aguas naturales (pH 6-9), las materias o partículas que se mantienen suspendidas se 
encuentran estabilizadas por cargas eléctricas negativas sobre su superficie, lo que impide el 
choque entre ellas y la formación de aglomerados mayores que puedan separarse del agua. 
La remoción de turbiedad mediante procesos de coagulación, dadas las características del 
material coloidal, es una práctica común en el campo del tratamiento de aguas, por lo que en 
la gran mayoría de los países existe gran experiencia en este proceso de tratamiento [1]. 

Proceso de coagulación2.1.2. 

El proceso de coagulación desestabiliza los coloides del agua, al neutralizar las cargas 
eléctricas de la superficie de éstos, permitiendo así que las partículas coloidales se 
aglomeren formando flóculos. Estos flóculos, inicialmente pequeños, al juntarse 
formarán aglomerados mayores, que son capaces de asentarse o sedimentar. El proceso 
de desestabilización (neutralización de la carga) corresponde a la coagulación y la etapa 
de formación de flóculos (formación de aglomerados), a la floculación. Muchos autores 
se refieren a ambas etapas como “coagulación”. Como agentes coagulantes se usan, en 
general, sales de Al o Fe [1].

Estos procesos requieren, como c omplemento a la adición del agente coagulante, la 
agitación del agua, puesto que la coagulación requiere una buena mezcla para destruir 
la estabilidad del sistema coloidal y facilitar la colisión o choque entre las partículas, 
permitiendo así la aglomeración de éstas. La floculación, por el contrario, requiere de 
un mezclado lento que junte, poco a poco, los flóculos. Una agitación demasiado intensa 
podría romperlos y éstos difícilmente se volverían a formar con el tamaño y cohesión 
requeridos para las etapas posteriores de tratamiento (sedimentación y filtración).
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La combinación de procesos de coagulación-floculación-sedimentación-filtración 
se usa, tradicionalmente, para reducir la turbiedad del agua por remoción de materias 
suspendidas no sedimentables y de sedimentación lenta. En los casos en que la cantidad 
de materias suspendidas a remover es baja, las unidades en que se producen los procesos 
de floculación y decantación pueden ser eliminadas, dando origen a la tecnología C/F 
(coagulación-filtración). De esta forma se reducen los costos de inversión, operación y 
mantenimiento [2-7].

 La coagulación puede remover, además de materias suspendidas, algunos 
constituyentes disueltos como arsénico, hierro, manganeso, fosfato, fluoruro, etc. En el 
caso del arsénico, su remoción se basa en que la reacción del coagulante con el agua 
forma especies metálicas hidrolizadas con carga positiva y que el arsénico pentavalente 
(As(V)), en la forma de arseniato, es un anión cargado negativamente. 

En el caso en que el agente coagulante empleado sea el FeCl3, se formarán oxihidróxidos 
precipitados del tipo Fe(OH)3(s) y complejos del tipo FeOH2+, Fe(OH)2+, Fe(OH)4

- y 
Fe2(OH)2

4+. La carga positiva de éstos es función del pH del agua. A menor pH del agua, el 
número de sitios cargados positivamente en las partículas de oxihidróxidos de Fe(III) aumenta.

Fe(OH)3(s) 	  → 	 Fe3+ + 3 OH-	 (1)

Fe(OH)3(s) 	 → 	 FeOH2+ + 2 OH- 	 		  (2)

Fe(OH)3(s) 	  → 	 Fe(OH)2+ + OH-		  (3)

Fe(OH)3(s) + OH- → 	 Fe(OH)4
- 		  (4)

Fe(OH)3(s)	  →	 Fe2(OH)2
4+ + 4 OH- 	 (5)

Durante el proceso de coagulación, el arsénico puede ser removido del agua a través 
de tres mecanismos principales [8]:

adsorción: sorción del arsénico disuelto en la superficie del hidróxido metálico 1.	
insoluble. 
precipitación: formación de compuestos arsenicales insolubles de Al o Fe  2.	
(AlAsO4 o FeAsO4).
oclusión: atrapamiento del arsénico adsorbido en el interior de los hidróxidos 3.	
metálicos en formación.

Las especies de arsénico son removidas, principalmente, por mecanismos de adsorción 
y/u oclusión en los hidróxidos formados. La precipitación de fases sólidas, con el arsénico 
como un ion constituyente de estas fases sólidas, sólo podría ocurrir si el producto de 
solubilidad del sólido se excediera, lo cual es poco probable a bajas concentraciones de 
arsénico [9].

 A dosis altas de coagulante, el mecanismo predominante en la remoción de As del 
agua es la adsorción de éste sobre los hidróxidos metálicos amorfos recién precipitados 
(frescos). Una vez que el As es adsorbido sobre las partículas de oxihidróxidos de 
Fe(III), estas partículas se pueden remover por sedimentación y posterior filtración. Se 
ha demostrado que la coagulación y sedimentación, sin filtración, alcanza eficiencias de 
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remoción de 30%, mientras que después de la filtración alcanza el 90% [10].
Un desempeño eficiente del proceso de filtración es crucial para prevenir la ruptura 

de las finas partículas coloidales de oxihidróxidos de Fe(III) sobre las cuales el As está 
adsorbido. Dicha ruptura puede resultar en un aumento de la concentración total de As 
residual (As disuelto más As particulado) en el agua tratada.

Los rangos de pH y las dosis mínimas de coagulante adecuados para el tratamiento 
de remoción de arsénico están gobernados por la solubilidad del hidróxido sólido amorfo 
metálico. La eficiencia en la remoción de As(V) puede mejorarse aumentando la dosis de 
agente coagulante [8,11,12]. El proceso puede hacerse pretratando el agua con ácido hasta 
alcanzar el pH óptimo y después agregar el coagulante, o agregando sólo coagulante. En 
el primer caso, la dosis de coagulante requerida será más baja.

En el caso de la remoción de arsénico soluble por procesos de coagulación, las 
condiciones óptimas para la remoción pueden no corresponder a las óptimas para remover 
otros constituyentes de la matriz de agua, en particular fosfato y fluoruro. Algunas 
experiencias muestran que el uso de policloruro de aluminio permite la remoción conjunta 
de As y F [13]. 

La efectividad total del proceso de remoción de arsénico, aun bajo condiciones óptimas 
de coagulación-floculación, dependerá del subsiguiente proceso de separación sólido-
líquido final. Se requiere una alta eficiencia del proceso de filtración, es decir, de remoción 
de las partículas coloidales en las cuales el As ha sido adsorbido, para evitar aumentos 
en la concentración de As residual en el agua tratada, bajo la forma de especies solubles 
y particuladas [11]. Por esta razón, la presencia de turbiedad residual puede considerarse 
como un indicador indirecto de arsénico residual en el agua. Cualquier mejoramiento en 
el proceso de filtración, se traducirá en una mejor remoción del arsénico.

La remoción de arsénico por coagulación genera lodos cuya concentración de arsénico 
es directamente proporcional al volumen de agua tratada, volumen de agua usada en lavado 
de filtros, dosis de agente coagulante y eficiencia alcanzada en remoción de arsénico. Estos 
lodos requieren ser sometidos a un ensayo de lixiviación (TCLP* [14]) cuyos resultados 
orientarán su manejo y disposición, operación que puede llegar a representar un problema 
importante, agregando costos significativos a la operación de este sistema de remoción 
de arsénico.

Factores que afectan la eficiencia del proceso de coagulación para la 2.1.3. 
remoción de arsénico

Parámetros de calidad de agua2.1.3.1. 

La eficiencia de cualquier proceso utilizado en remoción de arsénico dependerá de 
la presencia en el agua de constituyentes que afecten al proceso, constituyentes que 
compitan con el arsénico y constituyentes que interfieran el manejo y disposición final de 
los residuos generados en el tratamiento. También influirán las condiciones de operación 
del proceso.

Los estudios muestran que con relaciones adsorbato/adsorbente bajas, en las cuales la 
superficie de los hidróxidos metálicos amorfos formados no está saturada, la eficiencia de 
remoción de arsénico es independiente de la concentración inicial del mismo [10]. 

En el caso de la remoción de arsénico en base a procesos de coagulación-floculación, 
los factores más relevantes se relacionan a los parámetros de calidad del agua, como pH 

* Toxicity Characteristic Leaching Procedure
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y alcalinidad, que favorecen la formación de los hidróxidos metálicos y la adsorción del 
arsénico en éstos, así como las condiciones de óxido-reducción que favorecen la presencia 
de arsénico como As(V) y presencia, en la matriz de agua, de componentes que pudieran 
competir con el As por los sitios de adsorción sobre los hidróxidos metálicos formados. 
Respecto a las condiciones de operación influirán: dosis de coagulante y tasa y duración 
de la carrera de filtración. 

pH2.1.3.2. 

El pH del agua a tratar juega un rol importante en la eficiencia del proceso de coagulación 
para la remoción de arsénico, al incidir en la especiación del elemento, en el aumento del 
número de sitios cargados positivamente de las partículas de oxihidróxidos de Fe(III) y 
de Al (III) y en la solubilidad de los hidróxidos formados.

A concentraciones normales de agente coagulante, en procesos de tratamiento de 
aguas, el rango de pH en el cual el hidróxido sólido amorfo es estable es más estrecho 
para el aluminio que para el hierro(III) y, por lo tanto, el uso de sulfato de aluminio 
(alumbre) para remoción de As se restringe a un rango de pH más estrecho que el que 
corresponde al uso de cloruro férrico [8, 9,15-17].

La diferencia en los rangos de pH óptimos de tratamiento para la remoción de As(V) 
cuando se emplean sales de aluminio o hierro como agentes coagulantes (Tabla 2.1) se 
relaciona con la mayor solubilidad del hidróxido sólido amorfo de aluminio si se compara 
con el de hierro. Esta diferencia en solubilidad es importante porque, a diferencia de 
lo que sucede con la remoción de turbiedad, que se lleva a cabo por neutralización de 
cargas eléctricas, la remoción de As se lleva a cabo por adsorción, y por ello requiere 
la precipitación del hidróxido metálico amorfo como un sustrato para la adsorción del 
arsénico.

Algunos estudios muestran que, con coagulante en base a sales férricas, las mejores 
remociones de As(V) se alcanzan a pH igual o inferior a 7,3. A este pH predominan las 
especies de Fe(III) cargadas positivamente.

 

La experiencia ha mostrado que el proceso de remoción de arsénico por coagulación se 
puede mejorar optimizando el pH del agua a tratar. Un ajuste previo del pH permite, en algunos 
casos, reducir significativamente la dosis de coagulante. La adición de ácido, para minimizar 
la dosis de coagulante, reduce también la concentración de los sólidos suspendidos formados 
y, por lo tanto, el lodo generado en el tratamiento y, en el caso del proceso coagulación-
filtración (C/F), que se aplica a aguas con muy bajo contenido de material suspendido, la carga 
de sólidos que llegará al filtro [7].

Por otro lado, la adición de ácido puede aumentar la complejidad del proceso de remoción 
de As y el costo del mismo, porque se requerirá adición de ácido para bajar el pH antes de la 
coagulación, y la adición de un alcalinizante para elevar el pH después de la filtración.

Tabla 2.1. Rango de pH para distintos coagulantes usados en 
remoción de arsénico [16,17].
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Alcalinidad2.1.3.3. 

La alcalinidad tiene un rol importante en la formación de los hidróxidos metálicos, 
especies claves en el proceso de remoción de As por coagulación. 

Al2(SO4)3.14 H2O + 3 Ca(HCO3)2 → 2 Al(OH)3 + 3 CaSO4 + 6 CO2 + 14 H2O	 (6)

Fe2(SO4)3 + 3 Ca(HCO3)2 → 2 Fe(OH)3 + 3 CaSO4 + 6 CO2	 (7)

2 FeCl3 + 3 Ca(HCO3)2 → 2 Fe(OH)3 + 3 CaCl2 + 6 CO2		  (8)

La presencia de un exceso de HCO3
- en el agua a tratar conduce a un aumento del pH, 

lo que daña el proceso de remoción de As por coagulación. Dosis crecientes de coagulante 
pueden reducir este efecto del HCO3

-.
En la práctica, la determinación de la alcalinidad óptima para el proceso de coagulación 

deberá determinarse mediante pruebas de jarras. 

Condiciones de oxidorreducción o especiación del arsénico2.1.3.4. 

En aguas naturales, el arsénico se encuentra, en general, como especie disuelta, formando 
oxianiones, tal como se ha descrito en el Capítulo 1 (Fig. 1.1). En el rango de pH de 
las aguas naturales, la especie dominante de arsenito es neutra (H3AsO3

0) y las especies 
dominantes de arseniato son aniones negativamente cargados (H2AsO4

- y HAsO4
-2).  

Tanto el arseniato como el arsenito están sujetos a reacciones de oxidorreducción y 
metilación mediadas química o microbiológicamente. En aguas oxidadas, el As(V) es 
la forma termodinámicamente estable de arsénico inorgánico y, dado que la oxidación 
del As(III) a As(V) por el oxígeno es muy lenta, en aguas oxigenadas, el As(III) puede 
presentarse como una especie metaestable [18].

Algunas investigaciones han mostrado que, bajo condiciones comparables, la 
remoción de As(III) por coagulación con agentes coagulantes como sulfato de aluminio, 
cloruro férrico y sulfato férrico es menos eficiente que la remoción de As(V) [7,12,19]. 
La Tabla 2.2 muestra algunos de estos antecedentes.

Para una remoción eficiente de arsénico por procesos de coagulación, el As debe estar 
en forma oxidada (As(V)). Por esta razón, cualquier arsenito (As(III)) presente en el agua 
a tratar debe ser necesariamente oxidado a As(V) usando algún agente oxidante capaz 
de oxidar rápidamente el As(III). El cloro es uno de los oxidantes más usados para este 
pretratamiento. La oxidación previa de las formas de As(III) a formas de As(V) es una 
importante etapa en el tratamiento. La remoción de As(III) con cloruro férrico es menos 
eficiente y está más fuertemente influenciada por la composición de la matriz de agua que 
la remoción del As(V). 

Tabla 2.2. Eficiencia de remoción según el estado de oxidación del As.
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Constituyentes de la matriz del agua2.1.3.5. 

En el proceso de coagulación, la presencia en la matriz de agua de componentes que 
pudieran competir con el As por los sitios de adsorción de los hidróxidos formados para 
este efecto representa un factor que podría limitar la eficiencia del proceso.
Materia orgánica disuelta (DOC). Estudios de laboratorio muestran que la eficiencia 
en la remoción de As(V) decrece en presencia de concentraciones de carbono orgánico 
disuelto. Una posible razón puede ser la competencia de los ácidos húmicos con el As(V) 
por los sitios de adsorción en la superficie de los coloides de hierro y aluminio formados, 
porque al pH de las aguas naturales ambos poseen la misma carga negativa. Este efecto 
de la materia orgánica disuelta disminuye significativamente en presencia de calcio; 
dado que en aguas naturales hay comúnmente calcio, el efecto del DOC sería muy poco 
significativo en estos medios [20-22].
Solutos inorgánicos. Algunos constituyentes inorgánicos de la matriz de agua pueden 
influenciar el grado de adsorción del arsénico en la superficie de los oxihidróxidos y así 
su remoción durante la coagulación [10].

Solutos como, sulfato y fosfato pueden competir directamente por los sitios de enlace 
superficial y pueden también influenciar la carga superficial del oxihidróxido, afectando 
así indirectamente la adsorción de contaminantes traza como el arsénico. Como el sulfato 
(SO4

2-) y el As(V) forman especies cargadas negativamente, el sulfato presenta una 
fuerte adsorción sobre la superficie cargada, y compite con el As(V) desfavoreciendo su 
adsorción.

A pH elevado, la co-ocurrencia de solutos inorgánicos, bajo ciertas condiciones, puede 
aumentar más que disminuir la remoción por adsorción de contaminantes traza. A pH 
elevado, por ejemplo, la presencia de Ca(II) favorece la remoción de As(V). Este efecto 
del Ca(II) a pH alto se debe a que su adsorción provoca una carga superficial positiva, con 
lo cual se favorece la adsorción de arsénico [10,23].

La presencia de HPO4
-2 puede reducir la eficiencia de remoción por competencia con 

As(V) frente a los sitios de adsorción. Por su parte, la presencia de Ca(II) contrarrestaría el 
efecto competitivo del fosfato por la misma razón que se ha dado en el párrafo anterior.
Sílice. La presencia de sílice en el agua puede reducir significativamente la tasa de 
remoción de As(V). Esta reducción en la eficiencia se debería a la fuerte asociación de 
la sílice con los hidróxidos de hierro y aluminio, lo cual reduce los sitios superficiales 
disponibles para el As. 

A concentraciones elevadas de sílice, adicionalmente a la adsorción en los hidróxidos 
férricos, ésta puede interactuar con Fe3+ para formar polímeros solubles y coloides 
altamente dispersos, los cuales podrían no ser retenidos posteriormente en el proceso de 
filtración. La menor concentración de Fe3+ disminuiría la cantidad de flóculos de hidróxido 
férrico formados con capacidad de adsorber arsénico [24,25]. 

Potencialidad del proceso de COAGULACIÓN para alcanzar 2.2. 
las metas propuestas por la Organización Mundial de la Salud

La mayoría de los estudios realizados usando procesos de coagulación para remover 
arsénico del agua se han orientado a la remoción del arsénico como especie pentavalente, 
y la eficiencia del proceso de coagulación para remover esta forma de arsénico ha sido 
ampliamente demostrada en estudios a escala de laboratorio [10,22], escala piloto y 
planta de tratamiento [11,26-29]. Muchos de estos estudios tuvieron como meta alcanzar, 
en el agua tratada, una concentración de 50 µg L-1 y sólo en los estudios más recientes 
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[8,10,11,20,30,31] se ha probado su potencialidad para producir aguas con concentraciones 
de 10 µg L-1 de acuerdo a las últimas recomendaciones de la Organización Mundial de la 
Salud [32].

 Las Tablas 2.3 y 2.4 muestran las ventajas y desventajas de la aplicación de esta 
tecnología e identifican los principales factores que pueden incidir en la eficiencia de 
remoción de arsénico por este proceso.

Tabla 2.3. Ventajas y desventajas del uso de procesos de coagulación en la remoción de arsénico.

Ventajas Desventajas

- Remueve arsénico
- Remueve turbiedad, color, Fe, Mn, F-

- Reduce materias orgánicas naturales
- Reduce cantidad de microorganismos
- �Permite tratar grandes volúmenes de agua
- Produce pocas pérdidas de agua
- Requiere insumos de fácil obtención
- �Tiene bajos costos de operación y 

manutención 

- Requiere ajuste de pH y oxidación del As
- �La presencia en la matriz de agua de fosfatos y 

sílice reduce la eficiencia
- �Los costos pueden resultar elevados para 

sistemas pequeños
- Requiere operadores entrenados
- Se deben disponer los residuos generados

Tabla 2.4. Factores que influyen en la eficiencia de remoción de arsénico por procesos de 
coagulación.

Factores Efecto en procesos

pH - �Influencia en la especiación de As y la composición de los grupos 
funcionales de la superficie de los oxihidróxidos férricos.

-� La disminución de pH del agua cruda aumenta la remoción de 
As(V).

- �La adición de H2SO4 reduce la dosis de coagulante requerida.

Matriz del agua - Silicato: compite por sitios de adsorción
- Fosfato: compite por sitios de adsorción
- Carbonato: compite por sitios de adsorción
- Calcio puede mejorar la remoción
- �COD (sustancias húmicas): compite por sitios de adsorción
- �Cl-, SO4

2-, NO3
-, F-: efecto muy poco significativo

Dosis de agente coagulante Determina de manera directa el área superficial del hidróxido 
sobre el cual se adsorbe el arsénico

Variaciones en composición 
del agua

Por debajo de pH 8 la remoción de As(V) es relativamente muy 
poco sensible a variaciones en la composición del agua

Consideraciones Finales2.3. 

La tecnología de tratamiento de aguas en base a procesos de coagulación, ampliamente 
utilizada para potabilización de aguas por sus bajos costos de operación y mantenimiento, 
ha demostrado ser altamente eficiente para remover arsénico, permitiendo alcanzar 
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concentraciones residuales de 10 µg L-1. 
En el proceso de coagulación, la presencia en la matriz de agua de componentes que 

pudieran competir con el As por los sitios de adsorción de los oxihidróxidos formados 
para este efecto, representa un factor que podría limitar la eficiencia del proceso.

 En la práctica, la eficiencia del proceso de coagulación para remover As depende, 
principalmente, de factores tales como especiación del arsénico, pH del agua, dosis de 
agente coagulante, tasa de filtración y tiempo de duración de las carreras de filtración o 
intervalo entre lavados del filtro. Todos estos factores pueden ser controlados y ajustados 
durante la operación del proceso.

La disposición de los lodos generados en la remoción de arsénico por procesos de 
coagulación representa un desafío importante. La necesidad de un buen manejo de ellos 
puede agregar costos significativos al sistema de tratamiento.

Esta tecnología es recomendable para condiciones de tratamiento centralizado, donde 
se puede disponer de infraestructura y personal calificado para operar y mantener este 
sistema de tratamiento para remoción de arsénico del agua.
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Capítulo 3
Fundamentos de adsorción en sistemas  
líquido-sólido

Roberto Leyva Ramos

Definición de Adsorción3.1. 

La adsorción es la acumulación preferencial de una sustancia sobre la superficie de un 
sólido normalmente poroso. La sustancia que se adsorbe se le llama adsorbato y puede ser 
un ion o una molécula. Por otro lado, el sólido sobre el cual ocurre la adsorción se conoce 
como adsorbente [1].

La adsorción es un fenómeno superficial ya que el adsorbato se acumula en la superficie 
del sólido gracias a las interacciones entre la superficie y el adsorbato. Las fuerzas 
intermoleculares desequilibradas que existen en la superficie de un sólido provocan la 
atracción o repulsión entre las moléculas que se encuentran en una solución líquida y la 
superficie del sólido.

Dependiendo del tipo de interacción entre el adsorbato en solución y la superficie 
del adsorbente, la adsorción se clasifica en física y química. La adsorción física es un 
fenómeno reversible que resulta de las interacciones intermoleculares débiles entre los 
complejos de la superficie del sólido y las moléculas del adsorbato en solución. Las 
interacciones pueden ser electrostáticas de los tipos siguientes: ion-ion, ion-dipolo y 
dipolo-dipolo. Las interacciones de van der Waals son las fuerzas atractivas o repulsivas 
entre moléculas debidas a interacciones dipolares y comprenden los tipos de fuerzas 
siguientes: dipolo permanente-dipolo permanente, dipolo permanente-dipolo inducido y 
dipolo inducido-dipolo inducido. Estas últimas son las más débiles y mejor conocidas 
como fuerzas de dispersión de London. Las moléculas no se adsorben sobre un sitio 
específico en la superficie y se pueden mover libremente en la superficie.

La adsorción química se debe a una interacción química entre los complejos 
superficiales específicos del adsorbente y las moléculas del adsorbato. Se caracteriza por 
involucrar generalmente enlaces químicos y, por lo general, es irreversible; el calor de 
adsorción es alto y muy similar al calor de una reacción química. Además, este tipo de 
adsorción es muy específica ya que ocurre solamente sobre cierto tipo de sitios activos de 
la superficie del adsorbente [1].

Aplicaciones de la Adsorción en el Tratamiento de Agua 3.2. 
Potable

El uso de materiales adsorbentes, especialmente carbón activado, para eliminar substancias 
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en solución data desde 1550 A.C. En el papiro de Ebers se indica que un carbón activado en 
forma de madera carbonizada se usaba con fines medicinales en ciertas prácticas médicas 
[2]. En el año 400 A.C., Hipócrates recomendó filtrar el agua por un cedazo de tela con 
carbón vegetal para eliminar malos olores y sabores, y para prevenir enfermedades. 
Posteriormente, este filtro se conoció con el nombre de “Manga de Hipócrates” [3].

La eliminación de compuestos orgánicos e inorgánicos es una de las principales 
aplicaciones de la adsorción en el tratamiento de agua potable. El carbón activado es el 
adsorbente más usado, y su principal aplicación es el tratamiento de agua. En EE.UU., 49% 
se usa en el tratamiento de agua para beber, 41% en aguas residuales y el resto en agua 
subterránea [4]. El carbón activado se ha empleado tradicionalmente en la remoción de olor, 
color y sabor del agua que son causadas por contaminantes a niveles traza [5]. Además, 
la adsorción sobre carbón activado está considerada como una de las mejores tecnologías 
disponibles para eliminar compuestos orgánicos recalcitrantes y tóxicos presentes en 
solución acuosa [6]; entre estos compuestos se destacan los pesticidas, compuestos fenólicos, 
compuestos orgánicos volátiles (VOCs), polibifenilclorados (PCBs) y complejos orgánicos 
sintéticos [5]. En varios estudios se ha reportado que la capacidad del carbón activado para 
adsorber los aniones de Se(VI), As(V) y F(I) es muy baja. Esto se debe a que los carbones 
activados no poseen suficientes sitios básicos donde se adsorban estos aniones [7] y, 
normalmente, el carbón activado debe ser modificado o impregnado con algún metal para 
incrementar su capacidad.

La alúmina activada es un material mesoporoso constituido principalmente por 
óxido de aluminio, Al2O3. La adsorción de fluoruro y arseniato sobre alúmina activada 
se ha empleado exitosamente en la eliminación de estos aniones de agua de bebida, y 
se considera que la alúmina activada es probablemente el adsorbente más usado para 
tales fines.

El creciente consumo de carbón activado, debido principalmente a sus aplicaciones 
relacionadas con la protección del medio ambiente, ha ocasionado la demanda de nuevos 
materiales adsorbentes que fueran de bajo costo y que poseyeran elevada capacidad de 
adsorción. En los últimos 30 años, se han desarrollado varios adsorbentes novedosos 
y entre éstos destacan los siguientes: fibras de carbón activado, nanotubos de carbono, 
materiales nanoestructurados, residuos agrícolas naturales y modificados, y arcillas y 
zeolitas naturales y modificadas con un surfactante catiónico.

El uso de materiales adsorbentes en diferentes aplicaciones ambientales se ha 
incrementado considerablemente en los últimos años. La gran mayoría de los adsorbentes 
actuales tienen capacidades de adsorción muy bajas para aniones tales como arseniato 
y fluoruro, y por esta razón, los adsorbentes actuales no se usan eficientemente en la 
eliminación de estos aniones en solución acuosa.

ISOTERMAS DE ADSORCIÓN3.3. 

La isoterma de adsorción es la representación matemática de la relación entre la masa 
del soluto adsorbido por unidad de masa del adsorbente y la concentración del soluto en 
la solución cuando se ha alcanzado el equilibrio a una determinada temperatura [1]. Se 
han propuesto varios modelos matemáticos de isotermas de adsorción para representar el 
equilibrio de adsorción en sistemas liquido-sólido, de los cuales los más usados son los 
de Freundlich y Langmuir [8].

En 1906, Freundlich [9] propuso un modelo empírico de isoterma de adsorción. 
Posteriormente se demostró que esta isoterma se puede aplicar a adsorbentes con superficies 
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energéticamente heterogéneas (superficies con sitios activos que tienen diferentes calores de 
adsorción). Este modelo se representa matemáticamente de la manera siguiente:   

   								               (1)

donde:
C = concentración de soluto en el equilibrio, mg L–1,
k = constante relacionada a la capacidad de adsorción, mg1–1/nL1/n/g,
n = intensidad de la adsorción,
q = masa de soluto adsorbido por unidad de masa del adsorbente, mg g–1.

Zeldovich [10] dedujo la isoterma de Freundlich considerando que la distribución de 
la energía de adsorción en los sitios activos del adsorbente disminuye exponencialmente. 
La isoterma de Freundlich ha sido objetada ya que la masa de soluto adsorbido sobre 
el adsorbente aumenta continuamente incrementando la concentración del soluto en el 
equilibrio y no es lineal a bajas concentraciones. Esta última característica indica que la 
isoterma de Freundlich es termodinámicamente inconsistente.

La isoterma de Freundlich representa satisfactoriamente los datos experimentales 
del equilibrio de adsorción de fluoruro (F–) sobre carbón de hueso, el cual se prepara a 
partir de la carbonización de huesos de animales vacunos [11]. Las isotermas y los datos 
experimentales se muestran en la Figura 3.1 para varios valores del pH de la solución. Los 
datos experimentales exhiben el comportamiento típico de la isoterma de Freundlich.

Figura 3.1. Isotermas de adsorción de fluoruro en solución acuosa sobre carbón de hueso a varios 
pH y T = 25 °C [11]. Las líneas representan la isoterma de Freundlich. 

En 1916 Langmuir derivó teóricamente otro modelo [12], fundamentado en las 
siguientes hipótesis: i) la adsorción ocurre exclusivamente en sitios específicos localizados 
sobre la superficie del adsorbente; ii) sobre cada sitio se adsorbe únicamente una molécula 
del adsorbato; iii) no existe interacción entre las moléculas adsorbidas adyacentes; y iv) 
el calor de adsorción es el mismo para todos los sitios [1,8]. Este modelo se representa 
matemáticamente como:

	 (2)
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donde:
K = constante relacionada con el calor de adsorción, L mg–1,
qm = masa máxima de soluto que se adsorbe sobre el adsorbente, mg g –1,

En sistemas liquido-sólido, qm corresponde a la máxima capacidad de adsorción ya 
que la masa de soluto adsorbido se hace asintótica a este valor. En el desarrollo original 
de la ecuación de Langmuir, este término representa la masa de soluto adsorbido que 
se requiere para formar una monocapa sobre el adsorbente. Normalmente, en sistemas 
liquido-sólido, no se alcanza a formar una monocapa.

En la Figura 3.2, se muestran los datos de equilibrio de adsorción del dicromato 
(Cr(VI)) sobre una organobentonita preparada adsorbiendo un surfactante catiónico 
sobre una bentonita natural [13], y se observa que los datos experimentales ajustan 
razonablemente bien a una isoterma de Langmuir, exhibiendo el comportamiento típico.

Figura 3.2. Isotermas de adsorción de Cr(VI) en solución acuosa sobre organobentonita a varios pH 
y T = 25 °C. Las líneas representan la isoterma de Langmuir [13].

3.4.  Factores que Influyen en la Adsorción en Solución Acuosa

La adsorción en fase liquida-sólido se debe a las interacciones entre el soluto en solución 
y los sitios activos en la superficie del adsorbente; la capacidad de adsorción dependerá 
de todas aquellas variables o factores que influyan en estas interacciones, relacionados 
a las características o propiedades del adsorbente, soluto y solución. Los principales 
factores son: pH, temperatura, propiedades de textura y fisicoquímicas del adsorbente y 
características fisicoquímicas del adsorbato.

3.4.1.  Propiedades de textura del adsorbente

Las propiedades de textura son el área específica, el volumen de los poros y el diámetro 
promedio de los poros. Estas propiedades permiten conocer la estructura porosa del 
adsorbente. El área específica representa el área de todos los poros del adsorbente. Estas 
propiedades se determinan por medio de un equipo de fisisorción de nitrógeno líquido, 
y se usan varios métodos para interpretar los datos, entre los cuales se destaca el método 
BET (Brunauer-Emmet-Teller) [14].

La capacidad de adsorción depende de las propiedades de textura ya que ellas afectan 
la disponibilidad y accesibilidad del área donde se efectúa la adsorción. El área específica 
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influye en la capacidad de adsorción porque la adsorción es un fenómeno superficial; 
sin embargo, en la adsorción en fase líquida-sólido normalmente no es muy importante 
la magnitud sino la cantidad de sitios activos presentes en la superficie del adsorbente. 
Este comportamiento se ilustra en la Figura 3.3 para el caso de la adsorción de fluoruro 
sobre carbón activado, alúmina activada y carbón de hueso. Las áreas específicas de estos 
adsorbentes son 1.050, 240 y 99,6 m2 g–1 [11,15], respectivamente.

Figura 3.3. Comparación de las capacidades de varios materiales para adsorber fluoruros en solución 
acuosa a T = 25°C y pH 7. Las líneas representan la isoterma de Freundlich [11].

En la Figura 3.3 se nota que la capacidad de adsorción disminuye en el orden siguiente: 
carbón de hueso > alúmina activada > carbón activado F-400. Sin embargo, las áreas 
específicas decrecen en el orden siguiente: carbón activado F-400 > alúmina activada > 
carbón de hueso. En otras palabras, la capacidad de adsorción disminuye al aumentar el 
área específica. Esto se debe a que la adsorción de fluoruro se lleva a cabo en los sitios 
básicos. A una concentración de fluoruro en el equilibrio de 1 mg L–1, la masa de fluoruro 
adsorbido es de 2,71, 0,96 y 0,075 mg g–1 sobre carbón de hueso, alúmina activada y 
carbón activado F-400, respectivamente. La capacidad de adsorción del carbón de hueso 
es 2,8 y 36 veces mayor que la de la alúmina activada y del carbón activado F-400, 
respectivamente.

Es bien sabido que la adsorción de un soluto se efectúa principalmente en el área 
interna de los poros. Las moléculas de un adsorbato se tienen que difundir a través de los 
poros y luego se adsorben en un sitio activo. La difusión de la molécula de un soluto se 
efectúa siempre y cuando el diámetro del poro sea mayor que el diámetro de la molécula 
del soluto. Si la molécula del soluto tiene un diámetro molecular mayor o ligeramente 
menor al diámetro de los poros, entonces la molécula no puede penetrar a través del poro 
y no se adsorbe, ya que no puede acceder al sitio activo.

3.4.2.  Carga superficial del adsorbente

Normalmente, la superficie de un adsorbente en solución acuosa puede estar cargada 
positiva, neutra o negativamente, dependiendo de la naturaleza de la superficie de la 
solución, tipo de iones presentes y pH de la solución. La carga superficial de un adsorbente 
se genera como resultado de las interacciones entre los iones presentes en la solución y los 
grupos funcionales de la superficie. La distribución de la carga superficial con respecto 
al pH de la solución es una información importante debido a que ayuda a explicar la 
adsorción de iones y dilucidar el mecanismo de adsorción. El punto de carga cero (PCC) 
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se define como el pH al cual la carga neta del adsorbente es neutra. Las concentraciones 
de H+ y OH– adsorbidos sobre la superficie son iguales en el PCC y, por lo tanto, la carga 
de la superficie es neutra [16]. La carga superficial del adsorbente es positiva para valores 
de pH menores al PCC, neutra cuando el pH es igual al PCC y negativa para valores de 
pH mayores al PCC [17].

En la Figura 3.4 se muestra la distribución de la carga del carbón de hueso en solución 
acuosa. El PCC del carbón de hueso es 8,4 [11]. La carga de la superficie del adsorbente 
influye en la capacidad de adsorción ya que un anión será atraído a la superficie del 
adsorbente cuando el pH sea menor al PCC, mientras que un catión será atraído a la 
superficie cuando el pH sea mayor al PCC.

Figura 3.4. Distribución de la carga superficial del carbón de hueso [11].

3.4.3.  Efecto del pH de la solución

El pH de la solución es probablemente el factor más importante en la adsorción de iones en 
solución acuosa sobre sólidos porosos. El pH influye considerablemente en el equilibrio 
de adsorción ya que la carga de la superficie del adsorbente y las especies o complejos 
iónicos que forma el adsorbato son función del pH [7]. Como se indica en el Capítulo 1, 
en el caso del arsénico, las especies presentes en soluciones acuosas dependen del pH, 
estado de oxidación y potencial de oxidación-reducción [18]. De acuerdo al diagrama 
presentado en la Figura 1.1 del Capítulo 1, el As(V) en solución acuosa se adsorberá 
como anión en la superficie del adsorbente. Por lo tanto, se requiere que el adsorbente 
posea suficientes sitios aniónicos.

En la Figura 3.5 se presenta el efecto del pH en la isoterma de adsorción de As(V) 
sobre una alúmina activada comercial (CPN 28X48), y en esta figura se observa que el 
pH afecta significativamente la capacidad de adsorción. Los resultados revelan que la 
máxima capacidad de adsorción ocurre a pH 5, y disminuye al reducirse el pH de 5 a 3. 
Cuando el pH se incrementa de 5 a 7, la capacidad de adsorción permanece constante 
para concentraciones de As(V) menores de 200 mg L–1 y decrece para concentraciones de 
As(V) mayores. Resultados similares han sido reportados por Rosenblum y Clifford [19]. 
A pH menor de 5, la especie predominante de As(V) es H2AsO4

- (Figura 1.1, Capítulo 1) y 
la superficie de la alúmina CPN 28X48 se encuentra cargada positivamente a pH menores 
del PCC (pH 8.84). En estas condiciones, el H2AsO4

- es atraído por la superficie de la 
alúmina, y la adsorción de H2AsO4

- sobre la superficie se puede efectuar por atracciones 
electrostáticas. Otra posible explicación es que las atracciones electrostáticas favorecen la 
acumulación del H2AsO4

- en la superficie, pero la adsorción ocurre por otro mecanismo.
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Figura 3.5. Efecto del pH de la solución en la capacidad de la alúmina activada CPN 28X48 para 
adsorber As(V) a T = 25 °C.

La capacidad de adsorción de la alúmina activada CPN 28X48 decrece cuando el pH 
se reduce de 5 a 3 y esto se puede explicar recordando que a pH 3 las especies presentes 
son H2AsO4

- y H3AsO4. Esta última especie es neutra y no existe atracción electrostática 
entre la misma y la superficie de la alúmina activada. A pH 7, no se favorece la adsorción 
de As(V) debido a la competencia de los iones H2AsO4- y HAsO4

2- con los iones OH- 
presentes en solución acuosa y a la preferencia de la alúmina por los iones OH- [19].

3.4.4.  Efecto de la temperatura

Desde un punto de vista termodinámico, el equilibrio de adsorción ocurre cuando no 
existen gradientes de ningún tipo entre el soluto en solución acuosa y el soluto adsorbido 
en la superficie del adsorbente. Las interacciones entre el soluto y los sitios activos de 
la superficie dependen de la temperatura y, por esta razón, el equilibrio de adsorción es 
función de la temperatura. Dependiendo del adsorbente y el soluto, la temperatura puede 
favorecer, desfavorecer o no afectar el equilibrio de adsorción [7].

El efecto de la temperatura en el equilibrio de adsorción se ejemplifica con la adsorción 
de As(V) sobre una zeolita modificada con un surfactante (ZMS), la cual se preparó 
adsorbiendo el tensioactivo bromuro de hexadeciltrimetilamonio sobre una clinoptilolita 
[20]. En la Figura 3.6 se presentan los datos del equilibrio de la adsorción y las isotermas 
de adsorción de As(V) sobre ZMS a 15, 25 y 35 ºC. Se nota un ligero aumento en la 
capacidad de adsorción al disminuir la temperatura de 25 a 15 °C; en cambio, al aumentar 
la temperatura de 25 a 35 °C, no se puede observar claramente el efecto de la temperatura 
en la capacidad de adsorción ya que la dispersión de los datos enmascara este efecto.

El efecto de la temperatura en la constante de la isoterma de Langmuir (K) permite 
calcular el calor de adsorción, ∆Hads. Este cálculo se efectúa por medio de la ecuación de 
van’t Hoff [8], que se representa como:
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Figura 3.6. Efecto de la temperatura en la adsorción de As(V) sobre la zeolita ZMS a pH 7 [20].

donde:

K0 = factor de frecuencia, L mg–1

∆Hads = calor de adsorción, J mol–1

R = constante de los gases ideales, J mol–1 K–1

T = temperatura, K

Esta ecuación se representa en forma lineal como:
	

Los valores de K son 5,05 × 10–3 y 2,62 × 10–3 L µg–1 a las temperaturas de 15 y 25 
°C, respectivamente [20]. El valor de ∆Hads estimado es de –16,2 kJ mol–1. Por lo tanto, la 
adsorción de As(V) sobre ZMS es exotérmica, y esto explica por qué se favorece la adsorción 
de As(V) sobre ZMS cuando se disminuye la temperatura de 25 a 15 °C. El orden de 
magnitud de ∆Hads indica que el As(V) se adsorbe físicamente sobre la superficie de la ZMS. 
En estudios previos relacionados a la adsorción de aniones metálicos como el dicromato 
sobre bentonita y clinoptilolita modificadas con HDTMA (hexadeciltrimetilamonio), se han 
encontrado valores de ∆Hads entre –35 y –38 kJ mol–1 [13,21].

3.4.5.  Efecto de las características del adsorbente

Las características del adsorbente dependen de la materia prima y del procedimiento de 
preparación. Los sitios activos donde se efectúa la adsorción dependen de la naturaleza del 
adsorbente, y esto determina la capacidad de adsorción del mismo.

Se han realizado diversos estudios para discernir el mecanismo de adsorción del As(V) 
sobre alúmina activada. Los sitios activos de la alúmina activada son los grupos ≡Al-OH2

+, 
≡Al-OH y ≡Al-O–, en donde ≡ representa la superficie de la alúmina activada. El primero 
y último se originan cuando los grupos ≡Al-OH aceptan o donan protones de acuerdo a las 
reacciones siguientes [22]:
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Los sitios ≡Al-OH2
+ y ≡Al-O– son básicos y ácidos, respectivamente. Los aniones y 

cationes se pueden adsorber en los sitios ≡Al-OH2
+ y ≡Al-O– y, por esta razón, se los 

conoce también como sitios aniónicos y catiónicos, respectivamente.
El As(V) se puede adsorber sobre la alúmina activada por tres mecanismos que se 

describen a continuación. El primer mecanismo es la atracción electrostática entre los 
sitios básicos de la alúmina y los aniones del As(V) en solución. Este mecanismo es 
reversible y se representa esquemáticamente por la reacción siguiente:

422422 AsoHoHAl   AsoH      oHAl −≡→+−≡ −+
			                       

El segundo mecanismo es la quimisorción de los aniones de As(V) sobre los sitios básicos, 
que se lleva acabo por la reacción siguiente:

oHAsoHAl     AsoH      oHAl 242422 +−≡→+−≡ −+
		                       

El tercer mecanismo es de intercambio iónico de los aniones de As(V), y se efectúa en la 
superficie de la alúmina conforme a la reacción de intercambio siguiente:

-
4242 oHAsoHAl     AsoH      oHAl +−≡→+−≡ −

		                        

La contribución de cada uno de estos tres mecanismos a la adsorción de As(V) depende 
del pH de la solución.

3.5. Mat eriales Adsorbentes para Eliminar Arsénico en 
Soluciones Acuosas

La alúmina activada es el adsorbente más comúnmente empleado para el tratamiento de 
agua potable y subterránea, y se encuentra disponible en diversos tamaños de partícula. 
Por otra parte, el ion arseniato se puede intercambiar sobre resinas poliméricas, las cuales 
son más eficientes que la alúmina activada. En este caso, la separación del ion arseniato 
se efectúa por un mecanismo de intercambio iónico. El ion arseniato en solución acuosa 
se intercambia por un anión de la superficie del intercambiador. Sin embargo, las resinas 
presentan las desventajas de mayor costo y menor selectividad. En los últimos años, se 
han investigado y desarrollado muy diversos materiales adsorbentes.

3.5.1.  Alúmina activada

La alúmina activada es el nombre común dado a un material mesoporoso, inorgánico y 
semicristalino, constituido principalmente por óxido de aluminio. Es un compuesto de 
carácter anfotérico, es decir, en soluciones ácidas se comporta como base y en soluciones 
básicas como ácido [23].

Las alúminas activadas tienen una amplia gama de usos industriales tales como 
material desecante o deshidratante de gases, soporte de catalizadores y catalizador en 
diferentes reacciones químicas (hidrodesulfuración, craqueo, reformación e isomerización 
de hidrocarburos del petróleo, entre otras). Además, la alúmina activada es un adsorbente 



Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

52

muy efectivo para eliminar fluoruro y arseniato presentes en soluciones acuosas [7]. 
El método básico de preparación de la alúmina activada (γ-Al2O3) consiste en una 

deshidratación de óxidos de aluminio a temperaturas relativamente bajas, en un intervalo 
de 300 a 700 °C. Martínez Rosales [24] señaló que la alúmina activada se puede preparar 
por dos métodos generales: a) deshidroxilación térmica de hidróxidos de aluminio y 
b) termólisis de sales de aluminio hidratadas a temperaturas elevadas. Las sustancias 
precursoras o materias primas son comúnmente hidróxidos y oxihidróxidos de aluminio. 

La principal fase de la alúmina activada utilizada como adsorbente es la gamma-
alúmina (γ-Al2O3). Los valores del área específica y diámetro promedio de poros 
reportados para este tipo de alúmina están en el intervalo de 150 a 500 m2 g–1 y de 3 a 12 
nm, respectivamente, y dependen del método de preparación [25].

En varios estudios acerca de la adsorción de arsénico sobre alúmina activada, se ha 
demostrado que la capacidad de adsorción depende de las características del adsorbente, 
temperatura, pH, estado de oxidación del arsénico y competitividad de los iones presentes. 
Las isotermas de adsorción de As(V) sobre las alúminas activadas comercialmente 
denominadas como CPN y DD2 se muestran en la Figura 3.7. Las alúminas activadas CPN 
y DD2 son fabricadas por Engelhard y Alcoa. Las propiedades de textura y fisicoquímicas 
de estas alúminas activadas se muestran en la Tabla 3.1.

Tabla 3.1. Propiedades de textura y fisicoquímicas de las alúminas activadas comerciales.

Propiedad fisicoquímica CPN 28X48 CPN 48X100 DD2 8X14

Área específica (m2 g–1) 322 333 369

Volumen de los poros (cm3 g–1) 0,36 0,44 0,40

Diámetro promedio de poros (nm) 4,6 4,8 4,3

Diámetro promedio de partícula (mm) 0,45 0,22 1,79

Punto de carga cero 8,84 9,11 8,78

En la Figura 3.7 se observa que las capacidades de adsorción decrecen en el orden 
siguiente: CPN 48X100 > CPN 28X48 > DD2. Estas diferencias no se pueden explicar 
basándose en las propiedades de textura de las tres alúminas ya que éstas son muy parecidas 
(Tabla 3.1). La alúmina CPN 48X100 tiene mayor capacidad que la alúmina 28X48 
porque el diámetro promedio de las partículas de la CPN 28X48 es aproximadamente el 
doble del de la CPN 48X100. En varios trabajos se ha demostrado que la capacidad de 
adsorción se incrementa reduciendo el tamaño de la partícula [7]. Rosenblum y Clifford 
[18] estudiaron el efecto del pH y temperatura en la isoterma de adsorción de arsénico 
sobre alúmina activada. Los resultados están de acuerdo con lo indicado en la sección 
3.4.5 y revelaron que la máxima capacidad de adsorción de arsénico ocurre a pH 6; a pH 
mayores, la superficie de la alúmina está cargada negativamente, lo que origina que no 
se favorezca la adsorción de aniones; a pH 9, la capacidad de adsorción disminuyó casi 
tres veces con respecto a la capacidad obtenida a pH 6. Además, se notó que la masa de 
arsénico adsorbido aumentó aproximadamente 33% cuando la temperatura se incrementó 
de 25 a 40 °C. El aumento de la capacidad de adsorción por incremento de la temperatura 
se puede explicar suponiendo que, al aumentar la temperatura, los aniones de arsénico en 
solución poseen mayor energía y entonces se puede adsorber mayor cantidad de iones de 
arsénico sobre la superficie de la alúmina.
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Figura 3.7. Efecto del tipo y tamaño de partícula en la capacidad de la alúmina activada para 
adsorber As(V) a pH 7 y T = 25°C.

La competitividad de otros aniones por los sitios de adsorción puede reducir la 
capacidad de la alúmina activada para adsorber arsénico. Se ha reportado que otros 
solutos (sulfato, cloruro y compuestos orgánicos) disminuyen la capacidad de adsorción 
debido a que éstos pueden ser preferentemente adsorbidos.

La selectividad u orden de preferencia de adsorción de la alúmina activada es el 
siguiente

33
2

4342 AsoHsoHseoFAsoHoH >>>>> −−−−−

El efecto de los iones competitivos en la adsorción de arsénico sobre alúmina activada 
también fue investigado por Rosenblum y Clifford [18]. Estos autores encontraron que 
la capacidad de la alúmina para adsorber arsénico depende significativamente de la 
presencia de iones competitivos y de la secuencia de la selectividad que tiene la alúmina 
por los iones competitivos. Por ejemplo, la capacidad de la alúmina se reduce mucho más 
en presencia de sulfato que de cloruro.

En varios trabajos [26,27], se ha encontrado que la capacidad de la alúmina activada 
para adsorber As(III) es demasiado baja. Esto se debe a que el As(III) en solución acuosa 
se encuentra principalmente como H3AsO3 [28] y esta especie no es atraída a la superficie 
de la alúmina. En el caso del eliminación de As(III) en solución acuosa se recomienda 
oxidarlo a As(V) y luego adsorberlo en alúmina activada.

3.5.2.  Adsorbentes naturales

Se han ensayado muy pocos materiales naturales para adsorber As(V). La gran mayoría 
de ellos poseen capacidades de adsorción muy bajas y, por esta razón, no se pueden 
emplear a escala comercial. Algunos de los materiales naturales son minerales tales como 
zeolitas naturales y siderita (carbonato de hierro) [29], y otros son residuos de actividades 
agroindustriales tales como el cascarón de huevo [30] y biomasa de sorgo [31]. En el 
Capítulo 18 se dará un ejemplo de un biosorbente con capacidad para remover arsénico.
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3.5.3.  Adsorbentes sintéticos

En virtud de la importancia de la eliminación del As(V) presente en agua de consumo 
humano por medio de adsorción, en los últimos 30 años se han desarrollado e investigado 
una gran variedad de adsorbentes sintéticos. Es bien sabido que el carbón activado presenta 
una baja capacidad para adsorber aniones de As(V) porque los sitios básicos del carbón 
activado poseen una muy baja preferencia o selectividad por estos aniones [28,32]. La 
capacidad del carbón activado se puede incrementar impregnándolo o modificándolo con 
diversos metales tales como hierro [33]. Sin embargo, las capacidades de adsorción de los 
carbones activados modificados son aún menores que la de la alúmina activada.

Las zeolitas naturales son aluminosilicatos cristalinos microporosos con estructuras 
bien definidas que constan de un andamiaje formado por tetraedros de SiO4

4- y AlO4
5- 

unidos a través de los átomos de oxígeno. La substitución isomorfa de Si4+ por Al3+ en los 
tetraedros de la estructura de la zeolita hace que ésta tenga carga negativa en donde se 
encuentran los tetraedros de AlO4

5- [7]. Esta carga negativa es generalmente balanceada por 
cationes intercambiables que, en el caso de las zeolitas naturales, son principalmente sodio, 
potasio, calcio y magnesio. Estos cationes se pueden intercambiar por cationes de metales 
pesados presentes en solución acuosa y, debido a que estos cationes intercambiables son 
relativamente inocuos, las zeolitas se pueden usar para remover cationes tóxicos presentes 
en agua. Por lo anterior, las zeolitas naturales tienen una muy baja capacidad para adsorber 
aniones y es necesario modificarlas para aumentar su capacidad de adsorción. La capacidad 
de las zeolitas se puede mejorar impregnando su superficie con hierro [33]. Otra forma de 
modificar la capacidad de la zeolita es adsorber un surfactante catiónico en su superficie 
externa, adicionando sitios aniónicos donde se pueden adsorber los aniones de As(V) 
[20]. Las capacidades de adsorción de las zeolitas modificadas son bajas y esto limitará su 
posible aplicación en el tratamiento de agua potable.

Se han probado varios materiales nanoestructurados para adsorber As(V) en solución 
acuosa. Las sílices mesoporosas con ordenamiento hexagonal tales como MCM-41 
(Mobil Crystalline Material) y SBA-15 (Santa Barbara Amorphous) se han modificado 
por diversos métodos para incorporar sitios básicos para adsorber aniones de As(V). Las 
SBA-15 impregnadas con aluminio y hierro [34], y MCM-41 y SBA-1 recubiertas con 
grupos amino [35] presentaron mayores capacidades para adsorber As(V) que la alúmina 
activada. Las capacidades de la SBA-15 impregnada con Al y de la SBA-1 con grupos 
amino son más del doble de la capacidad de la alúmina activada. Por el momento, estas 
sílices mesoporosas no se podrán aplicar en el tratamiento de agua potable ya que son 
muy costosas comparadas con la alúmina activada.

En los últimos años, se ha demostrado que los adsorbentes de oxihidróxido de hierro 
(β-FeOOH) e hidróxido férrico granular presentan muy altas capacidades para adsorber 
As(V) en solución acuosa. Los sitios ácidos y básicos de la superficie de estos adsorbentes 
a base de hierro, Fe(III), se forman a través de las reacciones siguientes [36]:

++ −≡→+−≡ 2oHFe     H      oHFe 		

En los sitios básicos ≡Fe-OH2
+ y en los sitios ≡Fe-OH se pueden adsorber e intercambiar 

los aniones de As(V) presentes en soluciones acuosas. Las capacidades de estos 
adsorbentes a base de Fe(III) son mayores que las de la alúmina activada. El filtro SONO 
(SONO Filter) se ha usado exitosa y extensamente en la eliminación de arsénico en tomas 
domiciliarias y comunitarias de agua potable en Bangladesh. Este proceso es bastante 
económico y eficiente y está basado en el adsorbente oxihidróxido de hierro [36]. En 

++−≡→−≡ H

    

oFe

  

 

    

 oHFe -
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EE.UU., los adsorbentes a base de hierro se han probado extensamente en varias plantas 
piloto y se ha demostrado que eliminan eficientemente el arsénico en agua potable.

También, partículas de hierro de valencia cero, Fe(0), se han usado para eliminar 
As(V) en solución acuosa, siendo las nanopartículas mucho más activas [37,38]. La 
capacidad de adsorción del Fe(0) se debe a los oxihidróxidos férricos que se forman como 
resultado de la oxidación del Fe(0) por el oxígeno disuelto en la solución. Esto se tratará 
más extensamente en otros capítulos de este libro.

3.6.  CONCLUSIONES FINALES

La adsorción es uno de los métodos más eficientes de eliminar As(V) presente en agua 
de consumo humano. La capacidad de un adsorbente depende del pH y temperatura 
de la solución, método de preparación y propiedades de textura y fisicoquímicas del 
adsorbente.

La alúmina activada es el adsorbente más usado para eliminar As(V) presente en 
solución acuosa. En los últimos tiempos se han desarrollado diversos nuevos materiales 
adsorbentes. Se ha encontrado que los adsorbentes a base de Fe(III) representan una 
excelente alternativa ya que presentan altas capacidades de adsorción. La única desventaja 
de estos adsorbentes a base de Fe(III), es que no se pueden regenerar. Los adsorbentes a 
base de sílice mesoporosa tienen capacidades de adsorción de más del doble de la alúmina 
activada, pero su uso esta limitado porque son muy costosas.
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Capítulo 4
Tecnologías de membranas aplicadas al 
tratamiento de aguas con elevado contenido  
de arsénico

Guillermo Tarquini

4.1.  INTRODUCCIÓN 

La presencia de arsénico junto con otras especies químicas contaminantes en aguas de alto 
contenido salino hace a las fuentes de suministro con estas características no aptas para 
consumo humano. En esas circunstancias, las tecnologías de membranas, principalmente 
la ósmosis inversa (OI), son particularmente apropiadas para la remoción de arsénico. En 
este capítulo, se realiza una breve descripción de esta tecnología y se presentan resultados 
obtenidos en plantas instaladas en Argentina. 

4.2.  SEPARACIÓN POR MEMBRANAS

Como puede verse en la Figura 4.1, en función del peso molecular o del tamaño de 
partículas, es posible la aplicación de membranas de diferentes estructuras y tamaños de 
poro para la reducción o eliminación de contaminantes presentes en soluciones acuosas 
de forma más o menos selectiva. 

Figura 4.1. Espectro de filtración.
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El desarrollo alcanzado en la tecnología de membranas permite hoy clasificarlas de 
acuerdo a la capacidad de separación en los procesos que se enumeran a continuación: 

- Nanofiltración (NF)
- Ultrafiltración (UF)
- Microfiltración (MF)
- Ósmosis Inversa (OI)

4.2.1.  Nanofiltración 

La nanofiltración, también llamada ósmosis inversa a baja presión o ablandamiento por 
membranas, relaciona la OI y la UF en términos de selectividad de la membrana, la cual 
está diseñada para reducir la concentración de iones polivalentes (calcio y magnesio) en 
operaciones de ablandamiento. Más recientemente, la NF ha sido empleada para eliminar 
o separar la materia orgánica. La nanofiltración usa elementos filtrantes con poros de 
tamaño entre 10 y 100 Å y las presiones de trabajo están entre 0 y 3 bares. Permite la 
remoción de sólidos en suspensión, iones polivalentes y sustancias orgánicas de alto peso 
molecular como los azúcares.

En esta técnica, los iones monovalentes son rechazados débilmente por la 
membrana. 

4.2.2.  Ultrafiltración 

En el tratamiento de aguas, la ultrafiltración puede definirse como una operación de 
clarificación y desinfección mediante el uso de una membrana. Las membranas empleadas 
en la UF son porosas, con diámetros de poro entre 30 a 100 Å, y permiten sólo el rechazo 
de solutos gruesos (macromoléculas) y de todo tipo de microorganismos como virus y 
bacterias. Debido a que los solutos de bajo peso molecular no son retenidos por la UF, la 
contrapresión osmótica puede ser despreciada, y la presión de trabajo puede mantenerse 
baja (1 a 10 bares).

4.2.3.  Microfiltración 

Una diferencia fundamental entre un proceso de microfiltración tangencial (MF) y UF 
es el tamaño del poro de la membrana; los de las membranas de MF son de103 y 104 Å. 
Este tipo de operación se aplica primariamente a la remoción de partículas (clarificación). 
Las presiones son similares a las empleadas en UF. La microfiltración puede utilizarse en 
lugar de una filtración convencional con arena y puede utilizarse para remover arsénico 
con un tratamiento previo de coagulación.

4.3.  ÓSMOSIS INVERSA

4.3.1.	 Principios del proceso 

Los principios fundamentales de la ósmosis son bien conocidos [1]. Se produce 
cotidianamente en los seres vivos a través de sus membranas biológicas.

Si se coloca agua pura en un recipiente y en otro compartimiento del mismo se coloca 
una solución salina, separándolas mediante una membrana semipermeable adecuada, 
se producirá un pasaje espontáneo del agua pura a través de la membrana debido a la 
diferencia de potenciales químicos entre ambas soluciones. Este pasaje de agua diluye 
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la solución salina, intentando equilibrar los potenciales químicos de ambas soluciones. 
Este fenómeno se conoce como ósmosis, y la presión generada por el incremento de 
la columna hidrostática en el compartimiento de la solución concentrada se denomina 
presión osmótica.

Aunque las membranas semipermeables perfectas tienen la característica de permitir 
que el agua pase por ellas debido a la fuerza creada por la presión osmótica, las mismas 
constituyen una barrera que impide que las sales disueltas en el segundo compartimiento 
fluyan a través de las membranas, con el resultado de que el agua pura del otro 
compartimiento permanece sin contaminarse.

La Figura 4.2 ilustra una celda osmótica simple en la cual el agua forzada por la 
presión osmótica fluye a través de la membrana y diluye la solución concentrada en el 
otro lado. Cuando se logra el equilibrio en la celda, la altura de la solución concentrada 
con respecto del nivel de agua pura en el otro lado de la membrana es igual a la presión 
osmótica creada por el fenómeno de ósmosis.

Figura 4.2. Ósmosis.

Utilizando membranas semipermeables adecuadas, es posible invertir el proceso de 
ósmosis natural. Para que esto ocurra, será necesario aplicar, en el compartimiento de la 
solución concentrada, una presión externa mayor que la presión osmótica natural de esa 
solución concentrada en sales. De esta forma, se invierte el sentido del flujo a través de la 
membrana obligando a que el solvente de la solución salina pase al compartimiento de la 
solución diluida [2]. El mecanismo de la ósmosis inversa se indica en la Figura 4.3. 

Figura 4.3. Ósmosis inversa.
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Las membranas empleadas poseen innumerables poros submicrónicos, cuyos 
diámetros suelen variar entre 5 y 20 Å.

La presión a ser aplicada deberá superar la presión osmótica de la solución salina 
considerada. Para el caso de aplicación a la desalinización de aguas salobres (< 10.000 
mg L-1 de Sólidos Totales Disueltos, STD), se deberá operar a presiones entre 8 y 20 
bares. Cuando se trata de aguas saladas (> 10.000 mg L-1 de STD), se deberán emplear 
presiones de 25 a 60 bares. Para tratar agua de mar con una salinidad de aproximadamente 
34.000 mg L-1 de STD, se suele operar a una presión de 45 a 55 bares [3]. 

4.3.2. Mecanismos de separación 

El rechazo de iones es provocado por los sitios activos de la membrana, el gradiente de 
concentración existente en la interfaz membrana-solución y sus consecuentes interacciones 
dieléctricas. Esta repulsión de sales, en la superficie de la membrana, origina una capa 
de agua pura que se extiende a través de los poros. El rechazo salino logrado con las 
membranas de ósmosis inversa es superior al 99% (ver Figura 4.4).

Las sustancias orgánicas, sin carga neta, son separadas fundamentalmente por filtrado 
mecánico, en cuyo caso los grados de selectividad dependen casi exclusivamente del 
tamaño molecular. Las moléculas orgánicas por encima de 200 de peso molecular son 
rechazadas por simple efecto de tamiz (ver Figura 4.5).

La estructura polimérica y su tamaño de poro, 100 veces menor que el de un filtro 
absoluto, permiten a las membranas de ósmosis inversa eliminar virus, bacterias, pirógenos 
y coloides presentes en la solución a tratar. De esta forma, a partir de aguas contaminadas, 
se puede producir agua con una marcada reducción en su concentración de componentes 
inorgánicos, orgánicos y microorganismos.

4.3.3.  Condiciones de operación

Una filtración convencional es un proceso destinado a producir una separación física 
del material en suspensión presente en una solución. En este caso, existen sólo dos 
corrientes, alimentación y filtrado o permeado. La operación es aquí discontinua, el medio 
filtrante se saturará con el material retenido y deberá ser reemplazado o bien limpiado en 
contracorriente para poder volver a operar (ver Figura 4.6).

Figura 4.4. Mecanismo de rechazo salino por ósmosis inversa.
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Figura 4.5. Separación de moléculas orgánicas por ósmosis inversa.

La ósmosis inversa es un proceso utilizado para separar el solvente de los solutos 
presentes en una solución líquida. La membrana de OI es alimentada con una presión 
adecuada dando lugar a la aparición de tres corrientes, la de alimentación, constituida por 
la solución salina a tratar, el permeado o producto conformado fundamentalmente por el 
solvente de la solución, con muy bajo contenido de sales, y la de concentrado o efluente, 
compuesta por la mayoría de las sales presentes en la alimentación y tan sólo una parte 
del solvente de la solución inicial (Figura 4.6). 

Figura 4.6. Procesos de dos y tres corrientes.     

La existencia de la corriente de concentrado evita que las sales saturen y/o precipiten 
sobre la superficie de la membrana, permitiéndole operar en forma continua sin necesidad 
de regeneraciones o cambio del medio filtrante.

Este proceso, basado en el empleo de membranas sintéticas asimétricas y 
semipermeables, constituye una operación unitaria destinada a la separación de sólidos 
disueltos, donde la transferencia de masa se realiza a temperatura ambiente, en ausencia 
de potenciales eléctricos y sin necesidad de regeneración.

Cabe señalar que los procesos de nanofiltración, ultrafiltración y microfiltración, al 
igual que la ósmosis inversa, se basan en la aplicación de la tecnología de membranas 
en procesos de tres corrientes, también denominados procesos de flujos cruzados o de 
filtración tangencial.

4.3.4.  Variables del proceso 

En una primera aproximación, dos ecuaciones definen el pasaje de solvente (agua) y 
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soluto (sólidos disueltos) a través de una membrana semipermeable.

      							             
 
     	 						             
donde: 
Q: flujo de agua o sal a través de la membrana
K: coeficiente de permeabilidad de la membrana para agua o sales
w: agua
s: sales
∆P: presión diferencial aplicada
∆Π: presión osmótica diferencial
∆C: diferencial de concentración de solución
A: área de la membrana
t: espesor de la membrana
∆P − ∆Π: presión efectiva

Estas dos ecuaciones muestran que el flujo de agua a través de la membrana es 
proporcional a la presión diferencial aplicada a través de la membrana (para muchas 
aplicaciones podemos despreciar la presión osmótica, porque ella alcanzará solamente 
un valor muy pequeño comparada con la presión aplicada), y el flujo de sales a través 
de la membrana es proporcional al diferencial de concentración a través de la misma. 
Así, aumentando la presión de operación, aumenta el flujo de agua con una constante 
de proporcionalidad igual a K . De las ecuaciones (1) y (2) resulta que la productividad 
de agua es proporcional a la presión diferencial aplicada, mientras que no lo es el flujo 
de sales. La Figura 4.7 muestra el efecto de la reducción de presión en el desempeño de 
una membrana de ósmosis inversa. Aplicando una presión de alimentación decreciente 
a partir de un punto dado de funcionamiento de la instalación, se puede observar que 
aumenta el pasaje de sales y disminuye el caudal de producto.

Figura 4.7. Efecto de la presión en ósmosis inversa.

Otros dos términos usados son “recuperación” y “pasaje de sales”. La recuperación o 
conversión, se define mediante la ecuación 3.
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donde:
Y: porcentaje de recuperación o conversión 
Q : caudal de producto
Q : caudal de alimentación

Esto significa simplemente que si se opera a una recuperación del 75%, partiendo de 
100 L de agua de alimentación, se producirán 75 L de agua pura y 25 L de corriente de 
rechazo que contiene las sales disueltas.

Es deseable la operación a altos porcentajes de recuperación, porque los costos de 
bombeo son más bajos y menores las pérdidas de agua en la corriente de rechazo. La 
recuperación a la que puede funcionar un sistema de ósmosis inversa depende de la 
concentración de especies químicas presentes en el agua cruda, que pueden alcanzar su 
producto de solubilidad en la superficie de las membranas produciéndose la formación de 
precipitados, en algunos casos de muy difícil remoción. Son deseables recuperaciones del 
orden de 75-80%; sin embargo, a veces es necesario operar a conversiones más bajas, en 
áreas donde la composición del agua de alimentación puede forzar niveles de conversión 
tan bajos como 30-40% [2].

El término “pasaje de sales” se define por la ecuación:

						           

donde:
P: pasaje de sales.
C : concentración de sales (sólidos disueltos totales expresados en µS cm-1 o mg L-1 de 
los iones totales presentes) en la corriente de producto.
C : concentración de sales en la corriente de alimentación.

A menudo se usa el término “rechazo de sales”, simplemente igual a 100 menos el 
“pasaje de sales”, es decir:

			 

El nivel de recuperación seleccionado en el diseño de la planta afectará en cierto grado 
el desempeño en términos de pasaje de sales, como se muestra en la Figura 4.8.

A medida que se incrementa la recuperación, la corriente de concentrado aumenta su 
salinidad (alrededor del doble de la concentración de la corriente de alimentación a una 
conversión del 50% y cerca de 10 veces la concentración de la corriente de alimentación 
a una conversión del 90%). Esto implica una mayor concentración salina sobre la capa 
activa de la membrana. A muy altos niveles de recuperación –en exceso de 80%– la 
presión osmótica de la corriente de concentrado se torna significativa y debe esperarse 
algún decrecimiento en el caudal de producto a causa de la reducción de la presión 
efectiva. Como se definió en la ecuación (1), el caudal de producto es proporcional a la 
presión efectiva) [1].
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Figura 4.8. Efecto de la recuperación en la eficiencia de la ósmosis inversa.

4.3.5.  Dispositivos de ósmosis inversa 

El problema básico al construir un dispositivo de ósmosis inversa, o una parte del equipo 
que use una membrana semipermeable, es cómo disponer una membrana delgada. El 
caudal de agua a través de la membrana es directamente proporcional al área de la 
membrana e inversamente proporcional al espesor. Por lo tanto, es obviamente deseable 
encontrar algún medio de disponer la mayor área posible de la más delgada membrana. 
Esta consideración y otras de diversos grados de importancia llevaron a lo largo del 
tiempo al diseño de tres dispositivos.

1. Dispositivo tubular
2. Dispositivo en espiral
3. Dispositivo de fibra hueca fina
El dispositivo más utilizado en la desmineralización de aguas es en espiral. Las 

membranas dispuestas en espiral permiten obtener una gran superficie de membrana en 
un reducido volumen de cartucho. 

4.3.6.  Aplicaciones de los procesos de ósmosis inversa

Como se ha visto, un proceso de ósmosis inversa posee la capacidad de obtener agua con 
muy bajo contenido salino a partir de aguas saladas o salobres. 

La fuga de sales inorgánicas que atraviesan la membrana junto con el permeado o 
producto es menos del 1% de la concentración salina presente en la alimentación.

Aún a partir de agua de mar se puede obtener agua potable por simple pasaje a través 
de las membranas de ósmosis inversa.

Estas características han hecho de este proceso el más aplicado para la potabilización 
de aguas con elevado contenido salino.

4.3.7.  Pretratamiento

Si bien el proceso de desalinización es realizado por la membrana de ósmosis inversa, 
es necesario asegurar la vida útil de ésta, estimada en 3 años, evitando pérdidas de 
desempeño prematuras. Para ello se debe impedir que le lleguen materiales en suspensión 
que puedan dar lugar a la obturación de sus poros, sustancias oxidantes (cloro libre) que 
pueden destruir la estructura polimérica de la membrana y/o valores de pH inadecuados.
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La protección de las membranas de ósmosis inversa se realiza colocando una etapa de 
pretratamiento previa al sistema de membranas propiamente dicho. 

Si bien los elementos que integran el pretratamiento dependen del tipo de agua a tratar 
en cada caso, habitualmente puede estar integrado por una etapa de prefiltración lavable 
en contracorriente (filtro multimedia), ablandamiento o dosificación de antiincrustantes, 
ajuste de pH, eliminación de cloro libre y microfiltración (Figura 4.9).

Figura 4.9. Pretratamiento.

Generalmente, cuando se trata de aguas provenientes de perforaciones, la presencia 
de material en suspensión es muy reducida, situación ésta que puede llegar a permitir 
trabajar con tan sólo una etapa de microfiltración con cartuchos descartables para 
atender a la reducción de la concentración de material en suspensión proveniente de 
esta fuente. Para determinar el tipo de pretratamiento es fundamental medir el índice de 
atascamiento (Silt Density Index, SDI) que consiste en hacer pasar el agua a tratar por un 
filtro de 0,45 μm y medir el tiempo en el que pasan 100 mL de agua a una determinada 
presión al inicio de la operación y luego de 15 minutos de comenzada la misma. El SDI 
debe ser menor que 3 en el agua que ingresa a las membranas de ósmosis.

4.3.8.  Sistemas de ósmosis inversa

Un sistema de ósmosis inversa deberá ser alimentado por el agua pretratada y estará 
integrado por la unidad de bombeo que permita alcanzar la presión de operación requerida, 
los módulos de ósmosis inversa integrados por las membranas y las correspondientes 
carcasas para alojarlas, y los instrumentos en línea que permitan controlar los parámetros 
principales que rigen este proceso (presiones, caudales, conductividad y temperatura). 
Deberá contar, además, con las válvulas necesarias para su operación (Figura 4.10).

Figura 4.10. Proceso de ósmosis inversa. 
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4.3.9.  Diseño de sistemas de ósmosis inversa

Para una correcta aplicación de esta tecnología es necesario relacionar la composición 
fisicoquímica del agua a tratar, la calidad de producto que se desea obtener y la producción 
requerida. 

Por tratarse de un proceso donde una de sus corrientes está sometida a un marcado 
aumento de concentración de las sales presentes, se deberá asegurar que nunca se alcancen 
concentraciones tales que permitan la precipitación de las mismas sobre los poros de la 
membrana. Para ello, se deberán considerar todas las especies químicas presentes. 

En la “Proyección de Diseño 1” se puede observar un ejemplo con los parámetros 
básicos y la calidad de agua a ser obtenida aplicando un sistema de ósmosis inversa para 
el tratamiento de agua de mar.

PROYECCIÓN DE DISEÑO 1:
Proyecto: Chubut		  			   Caudal de permeado: 2,80 m3/h
Caudal bomba alta presión: 4,8 m3/h 		  Caudal agua cruda: 6,7 m3/h
Presión recomendada para la bomba: 64,2 bares			 
Presión alimentación: 61,4 bares			   Recuperación: 42,0%
Temp. agua alimentación: 12,8 ºC (55 F)			 
pH agua alimentación: 7,0				   Edad de las membranas: 3,0 años
Dosis química, ppm (100%): 0,0			   Disminución flux* %/año: 7,0
Incremento paso sales, %/año: 10,0	 		  Flux promedio: 9,7 L m2/h
Tipo de alimentación: agua de mar
* Flux: flujo de agua tratada expresada en litros por metro cuadrado de membrana y por hora.

agua de alimentación permeado o 
producto

concentrado

Ion mg L-1 meq L-1 mg L-1 meq L-1 mg L-1 meq L-1

Ca 495,0 24,7 1,183 0,1 852,6 42,5
Mg 1.594,0 131,2 3,811 0,3 2.745,5 226,0
Na 11.842,0 514,9 135,614 5,9 20.319,0 883,4
K 500,0 12,8 7,153 0,2 856,9 22,0
NH4 0,0 0,0 0,000 0,0 0,0 0,0
Ba 0,000 0,0 0,000 0,0 0,000 0,0
Sr 0,000 0,0 0,000 0,0 0,000 0,0
CO3 0,1 0,0 0,000 0,0 0,2 0,0
HCO3 50,6 0,8 0,916 0,0 86,6 1,4
SO4 2.804,0 58,4 7,074 0,1 4.829,4 100,6
Cl 22.130,0 624,3 222,956 6,3 37.993,7 1.071,8
F 0,6 0,0 0,012 0,0 1,0 0,1
NO3 0,0 0,0 0,000 0,0 0,0 0,0
B 0,00 0,000 0,00
As 0,000 0,0 0,000 0,0 0,0 0,0
SiO2 1,0 0,01 1,7
TDS 39.417,3 378,7 67.686,6
pH 7,0 5,5 7,2

Como puede observarse en este caso, por tratarse de agua de mar y debido a su elevada 
salinidad, es necesario operar a una presión de 64,2 bares. Las recuperaciones que se 
suelen alcanzar para estos tipos de aguas van del 35 al 45%.
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Aun a partir de un contenido de STD mayor a 34.000 mg L-1, mediante el pasaje a 
través de una membrana de ósmosis inversa, se puede producir agua potable.

Esta tecnología se aplica habitualmente para potabilizar agua de mar en localidades 
costeras y en embarcaciones de ultramar.

En la “Proyección de Diseño 2”, se considera como fuente de alimentación agua 
salobre de pozo donde además de los excesos de concentraciones de sales en general que 
ésta posee, se encuentra excedida en el valor de arsénico por encima del valor máximo de 
0,01 mg L-1 aceptado para agua potable. 

PROYECCIÓN DE DISEÑO 2:

Proyecto: agua potable	  			   Caudal de permeado: 20,00 m3/h
Caudal bomba alta presión: 31,3 m3/h		  Caudal agua cruda: 31,3 m3/h
Presión recomendada para la bomba: 11,7 bares			 
Presión alimentación: 9,7 bares			   Recuperación: 64,0%
Temperatura agua alimentación: 20,0 ºC (68 F)			 
pH agua alimentación: 7,5				   Edad de las membranas: 0,0 años
Dosis química, ppm (100%): 0,0	  		  Disminución flux %/año: 7,0
Incremento paso sales, %/año: 10,0	 		  Flux promedio: 24,5 L m2 h
Tipo de alimentación: agua pozo

4.3.10.  Eliminación de arsénico

En regiones con déficit pluvial y escasez de recursos superficiales, se crea la necesidad de 
explotar fuentes de agua subterráneas para obtener agua a ser potabilizada. Suele ocurrir 
que el principal inconveniente para la utilización de estas fuentes es su elevada salinidad. 
En otras ocasiones, el elevado contenido de elementos tóxicos como el As y el F convierte 
esa agua en inapropiada para consumo humano [4].



70 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

La capacidad que posee el proceso de ósmosis inversa de eliminar o reducir todas las 
sustancias inorgánicas presentes en los diferentes tipos de aguas a ser potabilizadas lo 
hace particularmente adecuado para potabilizar aguas con elevadas concentraciones de 
iones tóxicos tales como arsénico, flúor, vanadio y metales pesados en general.

Esta capacidad de reducir a menos del 1% la concentración de sustancias inorgánicas 
presentes cobra aún más importancia si tenemos en cuenta que, en muchos casos, éstas 
están acompañadas por elevadas concentraciones de sales como en general ocurre con 
las aguas salobres de origen subterráneo. Es por ello que se podrá potabilizar aguas 
que contienen elementos tóxicos en exceso y poner a cubierto los alcances de la planta 
potabilizadora ante posibles salinizaciones de la fuente explotada. 

Esta característica puede ser observada en los trabajos y experiencias realizadas por 
el Centro de Investigaciones de Desalación de Aguas (CIDA), perteneciente al Instituto 
Nacional de Tecnología Industrial (INTI) de Argentina. 

En la Tabla 1 pueden observarse los resultados obtenidos con membranas de ósmosis 
inversa de baja eficiencia aplicadas al tratamiento de aguas subterráneas de diferentes 
localidades de Argentina [5,6].

Tabla 4.1. Resultados del tratamiento de aguas subterráneas de Argentina.

1. Jacinto Arauz, Prov. de La Pampa; 2. Ing. Luigi, Prov. de La Pampa; 3. Sachayov, Prov. de 
Santiago del Estero.

4.4.  CONCLUSIONES

La aplicación del proceso de ósmosis inversa a la potabilización de aguas conteniendo 
elevadas concentraciones de arsénico presenta ventajas que pueden resumirse en los 
conceptos siguientes:
•	 Permite reducciones de las concentraciones de arsénico mayores al 99%.
•	 Permite reducir la concentración de las restantes especies químicas presentes para 

alcanzar los límites exigidos para agua potable.
•	 Los sistemas pueden ser diseñados para atender producciones de 5 L/h a más de 

20.000 m3/h para el abastecimiento de servicios individuales o redes públicas de agua 
potable.

•	 Permite determinar, en forma indirecta, la concentración de arsénico y del contenido 
total de sales presentes en el agua tratada mediante la medición de la conductividad, 
pudiéndose asegurar la potabilidad del agua tratada sin análisis fisicoquímicos de 
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laboratorio.
•	 No requiere regeneraciones químicas para su operación.
•	 Posee capacidad de atender adecuadamente futuros aumentos en la salinidad y/o en la 

concentración de elementos tóxicos, como por ejemplo el arsénico.
•	 Debido a la característica modular permite aumentar la producción de acuerdo con el 

incremento de la demanda.
	 En el Capítulo 9 se hará referencia a otras experiencias desarrolladas en Argentina 
para el tratamiento de arsénico por ósmosis inversa. 
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Capítulo 5
Tecnologías fotoquímicas y solares para la 
remoción de arsénico de soluciones acuosas. 
Estado del arte 

María Eugenia Morgada y Marta I. Litter 

Tecnologías fotoquímicas. introducción5.1. 

La energía solar, abundante en muchas regiones donde el problema del arsénico es 
dramático, puede usarse como base de tecnologías muy económicas. El uso de luz solar 
natural o artificial y hierro disuelto en la remoción de arsénico del agua ha sido objeto de 
varias investigaciones en la última década. Como ya se ha dicho en los capítulos anteriores 
de este libro, el As en su forma trivalente es más difícil de ser eliminado que en forma 
pentavalente. Por lo tanto, el tratamiento debe partir de una etapa de oxidación previa, y 
es posible para ello utilizar métodos avanzados de oxidación bajo luz UV empleando un 
fotoabsorbedor. Su combinación con un adsorbente o coprecipitante apropiado permitirá 
la remoción del As(V) generado. Otra posibilidad es que la tecnología permita la reducción 
tanto de la forma pentavalente como de la trivalente a arsénico elemental, una forma 
sólida no móvil que puede eliminarse de esta manera de la fase acuosa.

Remoción de arsénico por luz y oxidantes Químicos5.2. 

Efecto de la luz directa sobre la oxidación de de arsénico5.2.1.	

Aunque la oxidación de As(III) por oxígeno atmosférico es termodinámicamente posible, 
es muy lenta. Sin embargo, la irradiación luminosa puede acelerar el proceso, tal como 
indican Bissen y col. [1]: si bien los autores no observaron oxidación de As(III) (1 mg L-1) 
en soluciones oxigenadas al cabo de una semana, la irradiación con un simulador solar 
produjo la oxidación del 54% del As(III) original en 45 minutos. Los autores atribuyen 
la aceleración de la oxidación a: i) presencia de contaminantes a nivel de trazas en las 
paredes del reactor, ii) una muy débil absorbancia de As(III) (ε < 5 L mol–1) a longitudes 
de onda mayores a 289 nm o iii) aumento de la temperatura. Sin embargo, el uso de 
iluminación directa para promover la oxidación de As(III) es muy poco eficiente para su 
empleo en la remoción de As de aguas. 

Oxidación de arsénico en presencia de luz UV y peróxido de hidrógeno5.2.2.	

Si bien el peróxido de hidrógeno (H2O2) es capaz de oxidar As(III) a As(V) en la oscuridad, 
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se necesita un gran exceso del mismo para llegar a la oxidación completa. En contraste, 
Yang y col. [2] encontraron que en presencia de luz UV (con una lámpara de media 
presión de mercurio), la oxidación se completa en menos de 10 minutos (concentración 
inicial: 525 µM de As(III) en solución saturada con aire a pH 9). La oxidación se produce 
debido a la formación de los radicales HO• (poderosos oxidantes) por fotólisis de H2O2 
(en realidad su base conjugada HO2

-)  y posterior ataque oxidativo al As(III) por estos 
radicales:

H2O2 + hν → HO•		  (1)

5.2.3  Efecto de la luz y la materia orgánica en aguas naturales sobre la oxidación 
de de arsénico

La materia orgánica disuelta (MOD) puede inducir la formación de H2O2 en aguas 
naturales por un proceso fotoquímico. La absorción de luz por ciertos grupos cromóforos 
de la MOD resulta en un estado excitado intermedio MOD*, que transfiere electrones 
al O2 para formar el radical superóxido, seguido de la dismutación del HO  y posterior 
reducción de O2 [3]: 

MOD + hν → MOD*						      (2)

MOD* + O2 → MOD•+ + O•-		  			   (3)

O2
•- + H+  HO2

•			   				    (4)

2 HO2
• → H2O2 + O2						      (5)

Buschmann y col. [4] observaron que la velocidad de fotooxidación del As(III) en 
aire en presencia de luz aumenta linealmente con la concentración de MOD (ácidos 
húmicos).

A pesar de estos hallazgos, el efecto de la materia orgánica disuelta en la fotooxidación 
de As(III) mediante luz UV y visible ha sido poco estudiado, excepto en combinación con 
otros metales como Fe, Al y Mn, como veremos a continuación [3].

Procesos Foto-Fenton [5-12]5.2.3.	

El efecto de la presencia de MOD sobre la velocidad de fotooxidación del As(III) es 
mucho mayor en presencia de Fe(III) (como complejos polinucleares Fe(III)-(hidr)oxo 
o complejos Fe(III)-L, donde L es un ligando orgánico) [4]. Se produce una reacción 
fotoquímica de transferencia de carga en la cual se forma HO o R a partir de estos 
complejos:

Fe(III)(OH)2+ + hν → Fe(II) + HO•					     (6)

Fe(III)(RCO2)2+ + hν → Fe(II) + CO2 + R•				    (7)

Una vía alternativa a las reacciones (2)-(5) sería la formación de H2O2 por reacción del 
superóxido con metales como el Fe(II) [13]:

O2
•- (HO2

•) + 2 H+ + Fe(II) → H2O2 + Fe(III) 				    (8)
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Una vez formado el H2O2, tiene lugar la conocida reacción de Fenton (9), es decir, la 
producción de radicales hidroxilo por reacción entre Fe(II) y agua oxigenada:

Fe(II) + H2O2 → Fe(III) + HO• + HO-				    (9)

La oxidación del As(III) puede ser promovida por la acción de HO• u otras especies 
reactivas de oxígeno (p. ej., HO2

•, O2
•- , H2O2, reactive oxidative species, ROS) originadas a 

partir de las reacciones anteriores. Se puede encontrar más detalles sobre estas reacciones 
en las referencias [5] a [12].

Las reacciones de Fenton son fuertemente dependientes del pH, siendo 2,8 un valor 
óptimo. A valores mayores que el óptimo, precipitan óxidos e hidróxidos de hierro, lo 
cual desacelera la reacción y produce barros indeseables que deben eliminarse en un paso 
posterior. La relación molar H2O2/Fe2+ es un parámetro importante, debiéndose agregar 
continuamente dichos componentes en cantidades estequiométricas. Sin embargo, en 
las reacciones foto-Fenton sólo debe reponerse H2O2, dado que el Fe2+ es continuamente 
regenerado, permitiendo el uso de menores cantidades del mismo.

Este tipo de reacciones se han aplicado como método para la oxidación de As(III), y 
existen de ello varios ejemplos en la literatura, como los que se citan a continuación. Khoe 
y col. [14] y Zaw y Emett [15] propusieron y posteriormente patentaron el tratamiento de 
residuos líquidos ácidos de minas por irradiación con luz UV o solar de sales de hierro. 
En el proceso, el hierro agregado actúa como oxidante y como coagulante, y la oxidación 
produce sólidos estables que pueden disponerse en forma segura. En 1996, se realizó una 
demostración de esta tecnología en Montana (EE.UU.), donde se emplearon dos tipos 
de fotorreactores para tratar aguas conteniendo varios mg L-1 de As: (a) contenedores 
de plástico de alrededor de 85 L para un proceso solar y (b) un reactor con 24 lámparas 
de baja presión de mercurio de 65 W de capacidad. Dado que las aguas contenían una 
alta proporción de hierro como Fe(II) (en relación molar Fe(II)/As(III) entre 12 y 506), 
se favorecía la iniciación del proceso fotoquímico y esto permitía sostener la oxidación 
de As(III) en el agua ácida. El proceso de oxidación de As en una mina abandonada se 
completó en alrededor de 1- 6 h en presencia de luz solar [16], y el proceso fue luego 
adaptado para una demostración de campo en Bangladesh [17]. Se desarrolló más tarde 
otro proceso asistido por luz UV, efectivo a pH neutro o alcalino, que utiliza S(IV) u otra 
forma oxidable de azufre como fotoabsorbedor en presencia de oxígeno [15,18].

Kocar e Inskeep [3] evaluaron el uso de ferrioxialato bajo radiación UV para la 
oxidación de As(III) en un amplio rango de pH (3-7). La fotólisis de trisoxalato ferrato 
conduce al radical anión oxalilo, C2O4

•-, que se descarboxila rápidamente para dar CO2
•-. 

En condiciones aeróbicas, este radical reacciona muy rápidamente con O2:

Fe(III)(C2O4)3
3- + hν → Fe(II) + 2 C2O4

2− + C2 O4
•-			   (10)

C2O4
2− → CO2

•- + CO2						      (11)

CO2
 - + O2 → O2

•- + CO2						      (12)

y, dependiendo del pH, resulta en la formación radical superóxido o hidroperoxilo, seguido 
de la formación de H2O2 y HO de acuerdo a las ecuaciones (5) a (9).
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Remoción de arsénico por oxidación solar (SORAS)5.2.4.	

El método SORAS (Solar Oxidation and Removal of Arsenic) es un proceso muy simple 
basado en reacciones de tipo foto-Fenton, diseñado para proveer agua potable libre de 
arsénico en zonas de muy escasos recursos; el proceso ha sido utilizado con considerable 
éxito en la purificación de aguas subterráneas con altas concentraciones de arsénico para 
consumo en hogares individuales en Bangladesh e India [19, 20]. Luego veremos que el 
éxito del método se debe en parte a que esas aguas contienen hierro naturalmente.

El proceso consiste en la irradiación solar del agua en botellas transparentes incoloras 
de PET (polietiléntereftalato) u otro material transparente a la radiación UV-A durante un 
cierto tiempo (usualmente varias horas) con el agregado de unas pocas gotas de jugo de 
limón (pequeñas cantidades de ácido cítrico). Durante la noche, las botellas se colocan 
en forma vertical permitiendo la precipitación de flóculos que se forman con el hierro 
presente en el agua; una decantación o filtración posterior produce agua pura [21]. Como 
se observa en la Figura 5.1, el proceso oxida As(III) y el hierro forma oxihidróxidos de 
hierro(III) sobre los cuales el As(V) resultante se adsorbe o incorpora fuertemente al 
sólido. Las especies de tipo ROS se forman a través de las reacciones vistas en la sección 
anterior.

Figura 5.1. Esquema del método SORAS. Oxidación del As(III) a As(V) a través de los oxidantes 
formados fotoquímicamente y posterior coprecipitación de los oxihidróxidos de hierro y el 
As(V).

Las botellas de PET han sido utilizadas con éxito en la llamada Tecnología de 
Desinfección Solar (Solar Disinfection, SODIS) [22], cuyo objetivo es proveer agua 
segura en zonas aisladas de bajos recursos. En esta tecnología, se exponen botellas con 
agua a la luz solar por varias horas. De esta forma, los microorganismos patógenos son 
inactivados por la radiación UV cercana en sinergia con la radiación infrarroja. Si bien 
el método no esteriliza el agua, se eliminan microorganismos patógenos, causantes 
de serias enfermedades (cólera, diarrea, infecciones intestinales, etc.). Las botellas de 
PET pueden usarse en el metodo SORAS y presentan varias ventajas con respecto a los 
contenedores abiertos ya que no hay peligro de contaminación por microbios aéreos, 
hay una mínima pérdida de CO2 y la precipitación y decantación de los oxihidróxidos 
de hierro es más simple en las botellas posicionadas verticalmente, que se ha probado 
pueden ser reutilizadas durante varios meses sin que exista peligro de contaminación 

Fe(III) + gotas jugo de limón → Fe(III)-Cit 

         hν / O2 ↓

                                        As(III) 
 óxidos de Fe(III) + As(V) ← H2O2, HO•, O2

•-, Fe(II)
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proveniente del material plástico. 
El método SORAS es una tecnología económica que puede reducir los niveles de 

arsénico a valores por debajo de los límites permitidos. Sin embargo, la eficiencia de este 
método es muy dependiente de la matriz del agua, y se deben efectuar diversas pruebas 
para adaptar esta tecnología a cada región [23]. Se han realizado ensayos de esta tecnología 
en Nicaragua, Bangladesh, Perú, Chile y Argentina [9,20,24-33]. Las experiencias de 
Argentina y Chile se reportan en los capítulos 12 y 15. 

Fotocatálisis heterogénea con 5.3.  TiO2

Generalidades5.3.1.	

La fotocatálisis heterogénea (FH) es una opción muy conveniente para la purificación y 
remediación de agua y aire. Existen excelentes revisiones sobre esta tecnología a las cuales 
puede acudir el lector interesado [6,34-40]. A continuación, haremos una breve referencia 
de los fundamentos de este proceso que justifican la posibilidad de su aplicación a la 
remoción de As de aguas. 

La fotocatálisis heterogénea utiliza la excitación de un semiconductor de banda ancha, 
suspendido en agua, con luz de energía igual o mayor a su bandgap* (Eg). El TiO2 es el 
material semiconductor más ampliamente utilizado con fines fotocatalíticos, debido a sus 
excelentes propiedades ópticas y electrónicas, estabilidad química, ausencia de toxicidad 
química y bajo costo. Los bandgaps de energía de las formas fotocatalíticas del TiO2, 
anatasa y rutilo, son 3,23 eV (correspondiente a 384 nm) y 3,02 eV (correspondiente a 
411 nm), y estos valores corresponden a la energía mínima que debe darse al material 
en forma de radiación luminosa para que luego de su absorción le permita comenzar 
una reacción fotocatalítica [36]. La compañía alemana Degussa (actualmente Evonik) 
produce, bajo el nombre de P-25, la forma comercial fotocatalítica de TiO2 más difundida. 
Para el Degussa P-25, los valores de los bordes de las bandas de conducción y valencia a 
pH 0 han sido calculados como -0,3 y +2,9 V, respectivamente [41]. Por lo tanto, luego de 
la irradiación del semiconductor, se forman electrones en la banda de conducción  (ebc

−) 
y huecos en la banda de valencia (hbv

+) que pueden recombinarse o migrar a la superficie 
donde reaccionan con especies donadoras (D) o aceptoras (A) (Figura 5.2). El nivel de 
energía en la base de la banda de conducción es en realidad el potencial de reducción de 
los fotoelectrones, mientras que el nivel de energía en la base de la banda de valencia 
determina la capacidad oxidativa de los fotohuecos, y cada uno de estos valores indica la 
capacidad del sistema para promover reducciones y oxidaciones. Los electrones y huecos 
son, por lo tanto, capaces de iniciar reacciones de oxidación o reducción de compuestos 
orgánicos o inorgánicos disueltos en el sistema acuoso y cercanos a la superficie de la 
partícula. Los huecos de la banda de valencia son oxidantes fuertes que pueden atacar 
directamente especies oxidables o formar radicales hidroxilo HO• a partir del agua o iones 
hidróxido, mientras que los electrones de la banda de conducción son reductores suaves. 

Desde un punto de vista termodinámico, se deben tener en cuenta los potenciales de 
los pares rédox involucrados en la FH. Los procesos fotocatalíticos heterogéneos bajo 
condiciones de iluminación de laboratorio o solar tienen lugar solamente a través de pasos 
monoelectrónicos, no siendo posibles las transferencias de electrones multielectrónicas 

* En semiconductores y aislantes, el bandgap es la diferencia de energía entre el final de la banda 
de conducción y el comienzo de la banda de valencia. No está aún aceptada su traducción al español 
por lo cual usaremos el término en inglés.
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a los compuestos en la superficie de la partícula. De acuerdo con esto, los metales o 
metaloides pueden ser fotocatalíticamente reducidos a su siguiente estado de oxidación 
menor por electrones de la banda de conducción si tienen potenciales rédox más positivos 
que el potencial de banda plana** (Vfb) de la banda de conducción, y pueden ser oxidados 
a su siguiente estado de oxidación mayor por los huecos de la banda de valencia si tienen 
potenciales rédox más negativos que la Vfb [34, 35, 38].

Figura 5.2. Diagrama simplificado del proceso de fotocatálisis heterogénea que ocurre en una 
partícula de TiO2 iluminada.

El esquema arriba descrito se completa con las siguientes ecuaciones básicas donde 
están involucrados ebc

-, hbv
+ y HO•:

TiO2 + hν → ebc
-+ hbv

+						      (13)

ebc
- + A → A•−							       (14)

hbv
+ + H2O → HO• + H+		 				    (15)

hbv
+ + D → D•+							      (16)

En particular, el O2 adsorbido sobre la superficie del TiO2 puede ser reducido por los 
ebc

-, generando O•− en una reacción de transferencia de electrones termodinámicamente 
posible pero bastante lenta [11]. Los valores de E0(O2/O•−) y E0(O2/HO2

•) a pH 0 reportados 
en soluciones homogéneas son de −0,3 y −0,05 V, respectivamente; los potenciales de 
reducción en la superficie del TiO2 son probablemente menos negativos. Como indica 
la siguiente serie de ecuaciones, esta vía catódica es una fuente adicional de radicales 
hidroxilo:

O2(ads) + ebc
- (+ H+) → O2

•− (HO2
•)					     (17) 

����������������������������������������������������������������������������������������������� Potencial al cual no existe exceso de carga en el semiconductor y no hay campo eléctrico ni 
región de carga espacial, de tal forma que no hay doblado de bandas.
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2 O2
•  + 2 H2O → 2 HO2

• + 2 OH-					     (18)

2 HO2
• → O2 + H2O2						      (19)

H2O2 + O2
•− → OH- + HO•+ O2	 				    (20)

En condiciones anóxicas, los protones son los aceptores de electrones más fuertes, 
siendo reducidos a átomos de hidrógeno que se combinan luego dando moléculas de 
hidrógeno [42].

H+ + ebc
- → H•							      (21)

2 H• → H2								        (22)

Sin embargo, esta reacción es muy poco probable sobre TiO2 puro debido a que el 
potencial del par H•/H+ es muy negativo y la reducción no ocurre con los electrones 
de la banda de conducción. Solamente tendrá lugar en condiciones especiales, por 
ejemplo cuando el TiO2 posea partículas de Pt sobre la superficie que puedan almacenar 
electrones.

Si en la solución existe un ion metálico o metaloide de potencial rédox adecuado, los 
electrones de la banda de conducción pueden reducir estas especies a estados de oxidación 
menores:

Mn+ + ebc
- → M(n-1)+ 						      (23)

Alternativamente, el metal o metaloide puede ser oxidado por los huecos o los 
radicales hidroxilo:

Mn+ + hbv
+/HO• → M(n+1)+						      (24)

Los tratamientos fotocatalíticos pueden transformar especies iónicas a sus 
correspondientes formas elementales sólidas y depositarlas sobre la superficie del 
semiconductor, o convertirlas en formas solubles menos tóxicas. Cuando la transformación 
al estado cerovalente es posible, esto permite la recuperación del metal o metaloide 
depositado sobre el fotocatalizador empleando procedimientos mecánicos o químicos, con 
un importante ahorro económico. Desde los comienzos del desarrollo de la fotocatálisis 
heterogénea, la transformación y el depósito de metales- principalmente los más nobles, 
caros y tóxicos- fue vista como una de las potenciales aplicaciones de esta tecnología 
debido a los aspectos económicos y ambientales involucrados. En ese sentido, se han 
ensayado diferentes semiconductores en la transformación fotocatalítica o deposición de 
metales o metaloides tales como el arsénico, cromo, oro, plata, platino, paladio, rodio, 
mercurio, plomo, manganeso, talio y cobre, entre otros [43]. 

Pueden considerarse tres tipos de mecanismos para la remoción fotocatalítica de iones 
metálicos [44,45]: (a) reducción directa por los electrones fotogenerados; (b) reducción 
indirecta por intermediarios generados por la oxidación, por huecos o radicales hidroxilo, 
de especies donadoras de electrones presentes en el medio; (c) remoción oxidativa por 
huecos o radicales hidroxilo; los tres mecanismos se muestran en la Figura 5.3. 
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Figura 5.3: Diagrama esquemático de la transformación fotocatalítica de iones metálicos sobre el 
TiO2. Se indican las diferentes vías (a), (b) y (c). El diagrama de energía es sólo cualitativo.

En la reducción directa (a), el paso inicial de transferencia de un electrón, ec. (23), 
se considera usualmente el paso determinante de la velocidad [46]. Para predecir la 
factibilidad de la transformación, debe relacionarse el potencial de reducción del primer 
paso con la energía de la banda de conducción. La reacción anódica conjugada de la ec. 
(23) es la oxidación del agua por huecos u HO•, iniciada por la reacción (15), que resulta 
finalmente en protones y oxígeno:

4 hbv
+/HO• + 2 H2O → O2 + 4 H+					    (25)

Alternativamente, compite con esta reacción la de reoxidación de las especies 
metálicas reducidas a su estado original, generando un circuito improductivo en el 
proceso completo: 

M(n-1)+ + hbv
+/HO• → Mn+ 						      (26)

Debido a que la reacción de oxidación del agua es un proceso de 4 electrones muy 
lento, la transformación reductiva de un metal puede mejorarse mediante el agregado de 
especies orgánicas que compitan eficientemente con la reacción (26) [47,48]. El proceso 
puede ser mejorado aún más si a partir de la especie de sacrificio se forma una especie 
fuertemente reductora, dando lugar a una vía indirecta (reacción tipo (b)), como se verá 
luego. El proceso es muy dependiente de la naturaleza del agente agregado: ácidos de 
bajo peso molecular, alcoholes y aldehídos tienen poco efecto, mientras que especies 
orgánicas fuertemente oxidables como EDTA, ácido salicílico y ácido cítrico proveen 
velocidades de reducción altas. Estos compuestos orgánicos son oxidados por los huecos 
o radicales hidroxilo en reacciones irreversibles, evitando la recombinación de pares 
electrón-hueco y mejorando la reducción de los iones metálicos:
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RCOO− + hbv
+/HO• → R• + CO2 					     (27)

La reducción indirecta (mecanismo (b)) fue sugerida por Baba y col. (1986) [49], 
quienes analizaron la fotodeposición de Pt, Ag y Au sobre un electrodo anódico de TiO2 
en una solución conteniendo alcoholes (metanol, etanol o 2-propanol). Puesto que no se 
observaba deposición del metal en ausencia de alcoholes, los autores propusieron que los 
electrones fotogenerados en la banda de conducción del TiO2 no participaban directamente 
en la deposición. Como resultado, se propone que la reducción se lleva a cabo por 
intermediarios generados por ataque de h  o HO• a alcoholes o ácidos carboxílicos, con la 
formación de especies altamente energéticas (R•) (ver Figura 5.3): 

HR + hbv
+/HO• → R• + H+/H2O					     (28)

En el caso del metanol, etanol o 2-propanol, los R• son 1-hidroxialquilradicales, 
mientras que en el caso de los ácidos fórmico u oxálico se forma CO2

•-, radical fuertemente 
reductor, y otros ácidos carboxílicos generan especies reductoras similares. Al mismo 
tiempo, la presencia de HR en concentraciones relativamente altas favorece la reacción 
(28) evitando la reacción (26).

La reacción catódica conjugada en condiciones anóxicas será la reducción del H+ por 
los electrones de la banda de conducción (si esta reacción es posible por acumulación 
de electrones en los núcleos de los metales que comienzan a formarse) o por R•, con la 
formación de H2 (reacciones (21) y (22)), o bien la reducción de Mn+: 

R• + Mn+ → Rox + M(n-1)+						     (29)

donde Rox es un aldehído, una cetona o CO2, dependiendo del compuesto. Ambos procesos 
serán competitivos y dependerán de factores termodinámicos y cinéticos. En la Figura 
5.3, se presenta un diagrama simplificado de estos procesos.

Obviamente, si el potencial para la reducción de un electrón del metal es el adecuado, 
como se describe para el Mn+ en la Figura 5.3, puede tener lugar la reacción directa (a). 
Este no es el caso del Pb(II), Ni(II) o Tl(I) que sólo reaccionarán a través del mecanismo 
indirecto (b). 

Luego de esta primera etapa, R• o ebc
- pueden continuar procesos de reducción hasta 

llegar a la formación de una especie metálica estable. Se ha señalado que la reducción 
directa de iones metálicos a su estado cerovalente mediante radicales reductores es 
bastante lenta, pero una vez que se forman algunos núcleos metálicos, éstos sirven como 
sitios catódicos para facilitar las reducciones posteriores.

En el mecanismo (c), la transformación oxidativa de las especies metálicas tiene lugar 
por el ataque de huecos o radicales hidroxilo (u otras ROS) (ver Figura 5.3). Esto ocurre 
de acuerdo a la reacción (24), donde la oxidación del metal o metaloide a un estado 
de oxidación mayor es termodinámicamente posible (casos de Pb(II), Mn(II), Tl(I) y 
As(III)).

Fotocatálisis heterogénea para la remoción de arsénico5.3.2.	

La transformación de As(V) o As(III) a un estado de oxidación inferior por FH a través de 
la vía reductiva conducida por electrones de la banda de conducción del TiO2, que podría 
conducir a la formación de As elemental, no es termodinámicamente posible. Esto ha sido 
demostrado recientemente por experimentos de stopped-flow llevados a cabo por nuestro 
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grupo de trabajo [50]. Como ya se ha dicho, la fotocatálisis heterogénea bajo condiciones 
de iluminación de laboratorio o solar tiene lugar a través de pasos monoelectrónicos, y 
estos resultados concuerdan con el potencial estándar de reducción altamente negativo 
del par As(V)/As(IV) reportado por Kläning y col. (E0 ≈ -1,2 V [52]) para el proceso:

H3AsO4 + e− + H+ → As(OH)4					     (30)

Sin embargo, es factible la operación de un mecanismo reductivo indirecto, más 
efectivo a pH ácido. Yang y col. [2] obtuvieron remoción completa de As(V) en presencia 
de metanol bajo corriente de nitrógeno a pH 3, lo cual indica que el metaloide sufre 
una reducción. Como evidencia de esto, mediciones de XPS realizadas por los autores 
revelaron la presencia de As elemental depositado sobre el fotocatalizador. Trabajos en 
la misma dirección, utilizando otros donores de electrones como 2-propanol y ácido 
fórmico se están realizando en nuestro laboratorio y hemos detectado por primera vez la 
formación de As elemental como un depósito gris sobre el TiO2 [51]. 

Por otra parte, la FH oxidativa por el mecanismo (c) (Figura 5.3) puede ser una opción 
conveniente para la oxidación de As(III) a As(V). Kläning y col. [52] reportan un E0 para 
el par As(IV)/As(III) de +2,4 V, de acuerdo a la siguiente reacción de un electrón:

As(OH)4 + e− + H+ → As(OH)3 + H2O				    (31)

que indica un proceso termodinámicamente muy favorable tanto para el ataque de huecos 
como de HO•. Si bien la oxidación de As(III) a As(V) puede ocurrir en presencia de TiO2 
en un medio saturado con aire en la oscuridad, esta reacción es muy lenta; sin embargo, 
se ha reportado que en presencia de luz UV, TiO2 y un atrapador de electrones como O2, la 
oxidación de As(III) (525 µM) a As(V) se completa en unos 30 min [2].

De acuerdo a esto, en la literatura se describen otros ejemplos de remoción oxidativa 
de As(III) usando fotocatálisis heterogénea con TiO2 bajo luz UV [1,53-62]. En todos los 
casos, la oxidación del As(III) fue muy rápida, teniendo lugar en una escala de tiempo de 
10-100 min en concentraciones en el rango de micromolar a milimolar. La velocidad de 
reacción no depende del pH, por lo menos entre 5 y 9, pero no es necesario el uso de pH 
ácidos. El agregado de Fe(III), polioxometalatos, fluoruros y ácidos húmicos, así como 
la platinización del TiO2, incrementan la velocidad de oxidación. La reacción fue muy 
rápida en presencia de oxígeno pero aún en su ausencia fue posible la oxidación.

Los mecanismos de oxidación de As(III) por FH fueron analizados por varios autores 
[53-58,60]. Existió durante cierto tiempo una controversia en cuanto a la identificación 
del oxidante principal. Algunos investigadores propusieron al ion superóxido (HO2

•/O2
•-) 

y otros al HO  (o huecos), de acuerdo a las siguientes ecuaciones:

As(III) + O2
•- → As(IV) 						      (32)

As(IV) + HO•/hbv
+ → As(V) 					     (33)

Finalmente, se llegó a la conclusión de que la oxidación ocurre principalmente a través 
de HO• o huecos, con poca participación del superóxido. La participación de HO• en la vía 
oxidativa fue también confirmada en presencia de Fe(III) [53]. 

Si bien la FH oxidativa no remueve el As(V) de la solución pues los óxidos de titanio 
usados en fotocatálisis poseen poca capacidad de adsorción de arsénico, puede emplearse 
como proceso oxidativo previo al paso siguiente de coprecipitación o adsorción, que 
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promueve la inmovilización y remoción de la especie. Así, en el capítulo 12 veremos 
casos estudiados en nuestro laboratorio que combinan el tratamiento fotocatalítico con el 
agregado de hierro cerovalente o de sales de hierro para efectuar la separación de As(V) 
por coprecipitación [63-65].

Zhang e Itoh [66] describieron un caso muy interesante en el cual se usa un adsorbente 
económico y ecológico para la remoción de As(III). El material está formado por una 
mezcla de TiO2 y escoria de óxidos de hierro obtenida en un incinerador de residuos 
sólidos. El arsenito es oxidado a arseniato en una etapa rápida (100 mg L-1 de arsenito 
fueron completamente oxidados en 3 horas bajo irradiación con luz UV), seguido de una 
adsorción lenta del arseniato formado; este material mostró una capacidad de adsorción 
mayor que la de la anatasa pura.

Li y col. estudiaron la remoción de As(III) en agua mediante nanopartículas de TiO2 
dopado con nitrógeno y modificado con paladio (TiON/PdO) en presencia de luz visible, 
obteniendo valores por debajo de 10 μg L-1. Este resultado puede atribuirse al efecto 
combinado de adsorción y fotooxidación por el TiON/PdO; la alta actividad fotocatalítica 
del material bajo luz visible se debe al alto acoplamiento optoelectrónico entre PdO y 
TiON [67].

Sin embargo, el uso de fotocatalizadores en suspensión tiene el inconveniente de que 
debe ser separado del agua en tratamiento, involucrando una etapa adicional usualmente 
costosa. Este problema puede superarse si se fija el catalizador con un diseño de lecho 
fijo o fluidizado. En este sentido, Ferguson y Hering reportan un método para oxidar 
As(III) usando un lecho fijo en el cual la solución circula a través de esferas de vidrio 
recubiertas con TiO2 [68]. Los autores estudiaron la influencia de distintos factores en 
la eficiencia de oxidación de As(III) tales como el tiempo de residencia en el reactor, la 
concentración inicial de arsenito, el número de capas de TiO2 que impregnan las esferas, 
la matriz de la solución y la fuente lumínica. La reacción también fue efectiva bajo luz 
solar natural. Los resultados fueron empleados para caracterizar la reacción y determinar 
la aplicabilidad del método en el tratamiento de agua. Se concluye que este catalizador 
soportado puede ser una opción viable para la preoxidación de As(III) a As(V) antes del 
tratamiento de remoción, con un diseño que usa materiales de bajo costo, requerimientos 
químicos mínimos y operación simple, atractivos para suministros de agua pequeños en 
lugares con recursos económicos limitados. 

Dado que en el caso del arsénico la FH puede ocurrir tanto por vía reductiva como 
oxidativa, Yang y col. [2] propusieron un esquema para la remoción fotocatalítica de As 
en dos etapas: en la primera, se oxida el As(III) a As(V) por FH o por la sencilla ruta con 
UV/H2O2; en una segunda etapa de abatimiento reductivo, se ajusta el pH a nivel ácido, 
se agrega metanol y bajo irradiación se logra la inmovilización del As sobre el TiO2 como 
especie elemental (As(0)).

Otras tecnologías fotoquímicas oxidativas5.4. 

Neppolian y col. [74] describieron la oxidación fotoquímica de As(III) a su forma menos 
tóxica mediante peroxidisulfato de potasio (K2S2O8). Observaron que la velocidad 
de oxidación era excepcionalmente alta en comparación con la cantidad de iones 
peroxidisulfato (KPS) utilizada, y que la intensidad de luz UV era de gran importancia 
en la formación de radicales anión sulfato (SO4

•-) a partir de la disociación de KPS. Se 
observó además que variaciones de pH entre 3 y 9 no tenían gran influencia. Se confirmó 
la importancia del oxígeno disuelto en la reacción mientras que la presencia de ácidos 
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húmicos, aún en concentraciones de 20 mg L-1, no tendría efectos negativos. 
Por su parte, Yeo y Choi estudiaron la reacción de arsenito bajo irradiación con luz 

de 254 nm mediada por yoduro, encontrando una oxidación cuantitativa a As(V), y 
proponiendo un mecanismo para la reacción [75]. Los autores indican que el proceso se 
podría aplicar al tratamiento de aguas subterráneas y aguas ácidas de minas contaminadas 
con As en el rango 1-1.000 µg L-1 y mayores, empleando directamente las lámparas 
germicidas ya existentes en las plantas de tratamiento usadas con fines de desinfección.

Tecnologías basadas en el hierro cerovalente 5.5. 

El hierro cerovalente (ZVI) es un material cada vez más usado para el tratamiento de 
diversos contaminantes, en particular los metales tóxicos. Es el componente principal de 
las barreras subsuperficiales reactivas permeables (PRBs) (ver Capítulo 7), una alternativa 
económica consistente en un tratamiento pasivo in situ que degrada o inmoviliza los 
contaminantes a medida que el agua subterránea fluye a través de él. Las principales 
ventajas del ZVI incluyen su bajo costo, simplicidad en el manejo y escalabilidad. El 
método convierte Cr(VI) en Cr(III) insoluble mediante un mecanismo reductivo, y se cree 
que este mecanismo también opera en el caso de otros metales como Ni, Pb, Cd, Zn y Cu 
[76]. La remediación de aguas contaminadas con As mediante esta tecnología emergente 
es un aspecto muy estudiado en los últimos tiempos [77-81]. 

En el caso de As(III) y As(V), la remoción por ZVI se debe principalmente a procesos 
de adsorción y coprecipitación sobre oxihidróxidos de hierro que se forman durante la 
oxidación del ZVI [79,82,83]. El mecanismo involucra en primer lugar la corrosión del 
Fe(0): la oxidación de ZVI en presencia de agua y oxígeno produce Fe(II) y posteriormente 
magnetita (Fe3O4), hidróxido ferroso (Fe(OH)2) e hidróxido férrico (Fe(OH)3), dependiendo 
de las condiciones rédox y el pH:

Fe(0) + 2 H2O → 2 Fe2+ + H2 + 2 OH-				    (34)

Fe(0) + O2 + 2 H2O → 2 Fe2+ + 4 OH-				    (35)

6 Fe2+ + O2 + 6 H2O → 2 Fe3O4(s) + 12 H+				    (36)

Fe2++ 2 OH- → Fe(OH)2(s)						      (37)

6 Fe(OH)2(s) + O2 → 2 Fe3O4(s) + 6 H2O				   (38)

Fe3O4(s) + O2(ac) + 18 H2O  12 Fe(OH)3(s)				    (39)

A partir de aquí, se formarían complejos de As(III) y As(V) sobre los oxihidróxidos 
de Fe(II) y Fe(III) formados in situ. Estudios recientes [84,85] muestran que la formación 
de Fe2+ y H2O2 en la superficie corroída de Fe(0) genera radicales HO :

Fe(0) + O2 + 2 H+ → Fe2+ + H2O2					     (40)
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Fe2+ + H2O2 → Fe(III)OH2+ + HO					     (41)

La oxidación posterior del Fe(II) por el oxígeno disuelto involucra la formación de 
ROS como O2

•-, H2O2 y HO• o Fe(IV), algunas de las cuales son capaces de oxidar al 
As(III), como hemos visto anteriormente [5,29].

Las reacciones en la superficie del ZVI resultan en una variedad de sitios potenciales 
de adsorción para As(III) y As(V). A pesar de esto, estudios realizados mediante 
espectroscopía de absorción de rayos X muestran que los productos, luego de la reacción de 
As(III) y As(V) con ZVI son complejos superficiales de esfera interna sobre oxihidróxidos 
de hierro [86]. Mediante difracción por rayos X (DRX), se identificaron los productos de 
corrosión del ZVI, que resultaron ser una mezcla de oxihidróxidos de Fe(III): magnetita 
(Fe3O4), maghemita (γ-Fe2O3) y lepidocrocita (γ-FeOOH). 

Recientemente, Ramos y col. [87] estudiaron el mecanismo de inmovilización de As 
sobre hierro cerovalente nanoparticulado (nZVI), usando espectroscopía fotoelectrónica 
de rayos X de alta resolución (HR-XPS), e informaron clara evidencia de la formación 
de As(0) sobre la superficie de las nanopartículas después de reaccionar con As(III) o 
As(V) en solución. Estos resultados prueban que la reducción a As elemental por nZVI 
es un importante mecanismo para la inmovilización del arsénico. Más aún, las reacciones 
de nZVI con As(III) generaron As(0), As(III) y As(V) sobre la superficie, indicando que 
ambos mecanismos, reductivo y oxidativo de As(III) tienen lugar durante el tratamiento 
con nZVI. La función dual exhibida por el nZVI es posible por su estructura de núcleo-
capa (core-shell), conteniendo un núcleo metálico con una característica altamente 
reductora y una capa fina de oxihidróxido de hierro amorfo que promueve la coordinación 
y oxidación de As(III).

Ya existen propuestas y resultados de experimentos básicos [80] con cartuchos rellenos 
con arena [88] y con sistemas de barreras reactivas [77,89]. El método ya ha sido también 
investigado a gran escala [77]. 

También se ha ensayado la acción combinada UV/ZVI ó H2O2/ZVI, que involucra 
procesos tipo Fenton. Experimentos con hierro cerovalente, bajo la forma de lana de 
hierro o alambre de enfardar, muestran que la irradiación UV (ya sea artificial o solar) 
mejora la remoción de arsénico, ya sea en su estado de oxidación III ó V, especialmente 
en aguas naturales [24,69-71]. La utilización de ZVI nanoparticulado en la remoción 
de As(V) fue estudiada recientemente por nuestro grupo [90]. Todos estos ejemplos se 
describirán en el capítulo 12.

CONCLUSIONES 5.6. 

Las reacciones de oxidación de As(III) empleando luz UV o solar son promisorias para 
la remoción de arsénico de aguas. Sin embargo, su aplicación aún se encuentra en etapa 
temprana y se requieren estudios más profundos para determinar su aplicabilidad y 
eficiencia en la remoción. 

La fotocatálisis heterogénea bajo luz UV empleando TiO2 es un método efectivo para 
la oxidación de As(III) a As(V), que no requiere agentes químicos adicionales, trabaja 
en sistemas oxigenados a presión y temperatura ambientes, y puede usar lámparas muy 
económicas o luz solar. La posterior remoción del As(V) puede realizarse con el agregado 
de un agente precipitante o adsorbente económico.

Por otra parte, la fotocatálisis heterogénea puede usarse en su modo reductivo, en 
presencia de donores, bajo atmósfera anóxica y resulta en la inmovilización del As en su 
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forma elemental.
El uso del hierro cerovalente resulta de particular interés ya que las cantidades de 

hierro utilizadas son muy bajas con una muy buena eficiencia de remoción. El uso de 
irradiación bajo luz UV o solar mejora notablemente la remoción. Estos métodos son 
interesantes para el uso en zonas de América Latina con fuerte irradiación solar.

Por último, cabe recordar que para la aplicación de todas estas tecnologías es necesario 
llevar a cabo un análisis exhaustivo de las aguas a tratar y una validación del método, ya 
que las mismas son muy dependientes de la composición de las aguas.
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Capítulo 6
Materiales poliméricos para la remoción  
de arsénico

Bernabé Rivas y Julio Sánchez

Introducción6.1. 

Para remover trazas de arsénico del agua existen varios métodos como intercambio 
iónico, adsorción, precipitación-coagulación química, ósmosis inversa, etc. Sin embargo, 
como se mencionó en otros capítulos, el potencial rédox y el pH controlan la especiación 
del arsénico en agua, y complican la selectividad de estos métodos de remoción. La 
remoción de As(III) de soluciones acuosas es generalmente baja en comparación con la 
remoción de As(V) y debe realizarse una oxidación previa para aumentar la capacidad 
de remoción [1].

Desde el punto de vista de la oxidación electroquímica, el obstáculo se encuentra en la 
baja conversión de As(III) a As(V) sobre los electrodos y es la clave tecnológica que debe 
ser resuelta para lograr una completa extracción de arsénico del agua. En particular, en 
medio acuoso, y en todo rango de pH, la oxidación anódica de As(III) es complicada por la 
oxidación del solvente, generando un muy bajo rendimiento de conversión a As(V). Una 
posible solución a este problema es el desarrollo de sistemas electrocatalíticos adecuados 
para promover la oxidación de As(III) a As(V) en un rango estable para el solvente, lo 
cual es termodinámicamente posible. La oxidación de As(III) puede ser llevada a cabo 
cuantitativamente para ser aplicada en el tratamiento de aguas contaminadas usando 
catalizadores o materiales electródicos que posean propiedades electrocatalíticas.

ASPECTOS GENERALES DE REMOCión de contaminantes con 6.2. 
POLÍMEROS 

Muchos materiales poliméricos juegan un papel fundamental en diferentes sistemas 
de remoción de especies contaminantes. Los polímeros insolubles en agua son 
ampliamente investigados y aplicados en la recuperación de metales de soluciones 
acuosas [2-5]. Existen diferentes productos naturales y sintéticos que muestran propiedades 
de intercambio iónico. Las resinas orgánicas son las más usadas como intercambiadores 
de iones. Las principales ventajas son la alta estabilidad química y mecánica, y la alta 
capacidad de intercambio iónico. Otra ventaja es la posibilidad de selección de los grupos 
funcionales ligandos y el grado de entrecruzamiento. Estas resinas se utilizan ampliamente 
en la purificación y desmineralización de agua, y también tienen aplicación en síntesis 
química, biomédica, farmacéutica, procesamiento de alimentos, hidrometalurgia, en la 
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industria y en la agricultura [6]. Las fibras de intercambio iónico son materiales que 
presentan varias ventajas sobre los materiales convencionales de intercambio iónico, 
incluyendo la simplificación de la preparación general y la capacidad de ser fabricado en 
forma de filtros o tejidos, que mejora la eficiencia en contacto con el medio. Esto aumenta 
la capacidad de reacción y regeneración. 

El desarrollo de los polielectrolitos catiónicos resulta de gran importancia debido a 
los enormes potenciales en diferentes campos. Además de ser usados en la separación de 
especies del agua, tienen otros usos, como la formación de complejos de polielectrolito 
con metales para su uso en la modificación de sílice para la separación de especies 
aniónicas por cromatografía [7,8]. Estos polielectrolitos son de importancia también en 
el campo biológico, así como en la formación de policomplejos usados en bioseparación, 
compuestos biocidas y materiales de uso médico [9-11].

Los polímeros solubles en agua están hoy en día comercialmente disponibles o pueden 
ser sintetizados por diferentes rutas. Las principales características para aplicaciones 
tecnológicas son la fácil ruta de síntesis, la solubilidad en agua, peso molecular y 
distribución adecuada, estabilidad química y alta afinidad por iones en solución. Por ello, 
los polímeros solubles en agua tienen cada día mayor impacto en el mundo tecnológico, 
y se emplean en una gran variedad de procesos como la purificación de agua, separación 
de aceites, remoción de colorantes, procesamiento de minerales, en los que se pueden 
emplear como floculantes, emulsionantes, extractantes, dispersantes, etc. [12]. 

POLÍMEROS CON CAPACIDAD PARA REMOVER ARSÉNICO6.3. 

Como hemos visto en el Capítulo 1, diversas tecnologías útiles para la remoción de arsénico, 
como la ósmosis inversa, resinas de intercambio iónico y nano/ultrafiltración utilizan 
membranas o materiales poliméricos. En comparación con adsorbentes tradicionales, 
las fibras presentan muchas ventajas, tales como mayor superficie específica, menor 
diámetro y mejor elasticidad; pueden producirse en forma de filamentos, fibras sintéticas 
discontinuas, tejidos, hilos y otros artículos textiles, y estos materiales se pueden regenerar 
y reutilizar [13]. Dentro de los últimos materiales desarrollados para la remoción de 
arsénico están los polielectrolitos catiónicos solubles en agua, los cuales, combinados 
con una membrana de filtración, remueven arseniatos de soluciones acuosas.

ASPECTOS TEÓRICOS DE LA INTERACCIÓN del ARSÉNICO CON 6.4. 
GRUPOS FUNCIONALES DE LOS POLÍMEROS (INTERCAMBIO IÓNICO, 
QUELACIÓN)

Los polielectrolitos se pueden diferenciar de los polímeros quelantes (poliquelatógenos) 
por el hecho de que los primeros tienen grupos funcionales cargados o fácilmente 
ionizables en solución acuosa, mientras que los poliquelatógenos tienen grupos funcionales 
con capacidad de formar enlaces de coordinación con iones metálicos en solución. La 
mayoría de los ligandos investigados presentes en los poliquelatógenos son aminas, 
ácidos carboxílicos, amidas, alcoholes, aminoácidos, piridinas, tioureas, iminos, etc. El 
procedimiento más usual para sintetizar este tipo de polímeros es la polimerización radical. 
Con una adecuada elección de los monómeros, es posible otorgar al polímero ciertas 
características como solubilidad en agua, capacidad de enlace y selectividad [14]. Estas 
macromoléculas pueden ser homo- o copolímeros y poseer uno o más grupos funcionales 
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en la cadena. Entre ellos, los polímeros que contienen grupos amino se han estudiado 
ampliamente para su uso en ultrafiltración, en particular la polietilenimina funcionalizada 
[15]. Los ligandos más estudiados en el caso de los polielectrolitos son aminas, ácidos 
carboxílicos, ácidos sulfónicos, amidas, alcoholes, aminoácidos, etc. [16]. 

La interacción polímero-ion ha sido estudiada con el fin de comprender los mecanismos 
básicos por la cual se produce (formación de complejos, interacciones electrostáticas, 
dependencia con el pH, tamaño del ion y otros), ya que estos nuevos materiales presentan 
propiedades muy distintas de las que presentan sus componentes originales. En el caso 
de los polielectrolitos, éstos tienen interacciones electrostáticas de largo alcance, en las 
cuales el contraión tiende a no especificar su unión al polielectrolito y es capaz de moverse 
a través de la cadena polimérica. En las interacciones de corto alcance, los contraiones se 
unen a un sitio específico del polielectrolito asociado a uno o más grupos cargados [17]. 
En algunos casos, predominan los complejos intracadena, donde se considera la existencia 
de un polímero dominante con concentración de ligandos constante, y las distancias entre 
ellos se mantienen en un pequeño rango en la cadena polimérica [18,19]. 

Las variables que afectan las interacciones pueden ser intrínsecas y extrínsecas al 
polímero. Las primeras dependen de la naturaleza de los grupos funcionales adheridos en 
la cadena polimérica. Esto determina su estructura y composición copolimérica; además, 
el peso molecular, la polidispersidad y el grado de entrecruzamiento tienen efecto sobre 
las interacciones del polielectrolito frente a los iones en solución. Las variables extrínsecas 
del polímero que afectan las interacciones son el pH de la solución, la fuerza iónica, y la 
naturaleza del ion en solución [20].

Los polielectrolitos catiónicos compuestos por sales de amonio cuaternarias poseen 
alta capacidad de enlace con los oxoaniones arseniato. Este enlace se produce entre el 
nitrógeno del grupo amonio (carga positiva) y el oxígeno del anión arseniato, formando 
un dipolo de acuerdo a la Figura 6.1.

Figura 6.1. Interacción del nitrógeno del grupo amonio cuaternario del polielectrolito catiónico 
con el oxoanión arseniato [21].

GENERALIDADES DE L6.5.  A TÉCNICA DE RETENCIÓN EN FASE LÍQUIDA 
ASISTIDA POR POLÍMEROS (RFLP)

En la actualidad se conoce un gran número de polímeros solubles e hidrofílicos, los 
cuales están funcionalizados y proporcionan una gran capacidad de separación de iones 
en solución a través de una membrana de filtración. Este método es conocido como 
retención en fase líquida asistida por polímero (RFLP) [15,21-25], y consiste en el uso de 
una membrana de ultrafiltración que permite la separación de especies iónicas, las cuales 
interaccionan con los grupos funcionales de los polímeros de alto peso molecular solubles 
en agua, los cuales no pasan a través de la membrana y pueden separarse.
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 Figura 6.2. Principio de la ultrafiltración [15].

Estas membranas deben tener un límite de exclusión de peso molecular adecuado. En 
los experimentos de RFLP, las fracciones de polímeros de alto peso molecular se usan 
en combinación con membranas de límite de exclusión menor; de esta manera, existe la 
certeza de que la macromolécula permanecerá en la celda de ultrafiltración.
Entre las propiedades físicas más importantes de las membranas, se consideran las 
propiedades interfaciales, tales como tensión y adsorción interfacial. En este contexto, las 
interacciones de van der Waals, enlaces de hidrógeno, efectos electrostáticos, transferencia 
de carga y momento dipolar juegan un rol crítico en el funcionamiento de la membrana. 
El tamaño de poro de las membranas es importante; para la ultrafiltración debe ser de 
entre 0,1 y 100 nm. Las membranas están usualmente compuestas por policarbonatos 
o ésteres de celulosa, poliamidas, polisulfonas, entre otras. Con respecto al sistema 
de ultrafiltración, está compuesto por una celda de ultrafiltración, membrana, agitador 
magnético, selector de flujo, reservorio y fuente de presión (Figura 6.3).

Figura 6.3. Sistema de ultrafiltración compuesto por: 1) celda de ultrafiltración con solución 
polímero / ion, 2) membrana de filtración, 3) agitador, 4) sistema de presión, 5) selector de 
flujo, 6) reservorio con agua a pH de trabajo. 

Con el fin de sistematizar el estudio de las interacciones del polímero con los iones en 
solución usando la técnica de ultrafiltración, se definen dos magnitudes: 1) retención y 2) 
factor de filtración. La retención (Rz) es la fracción de iones que permanece en la celda:

Rz = Mz
c / Mz

inic	 (1)
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donde Mz
c es la cantidad absoluta de iones que se encuentran en el interior de la celda y 

Mz
inic es la cantidad absoluta de iones a remover que había al inicio del experimento. El 

subíndice z es la valencia del ion.
El factor de filtración (Z) es la relación entre el volumen total del filtrado y el volumen 

de la solución en el interior de la celda, es decir:

Z = Vf / Vo	 (2)

En función de los datos experimentales, se puede trazar entonces un gráfico en el que 
se representa Rz en función de Z. Esta gráfica se llama perfil de retención.

Se pueden realizar diferentes tipos de separación mediante RFLP. Uno de ellos, llamado 
método de lavado, consiste en colocar en la celda una solución de polímero con una 
solución de iones y proceder a ultrafiltrar eluyendo con el disolvente puro. Este método 
sería análogo al método batch. El otro método, llamado método de enriquecimiento, o 
capacidad máxima de retención del polímero consiste en colocar en el interior de la celda 
una solución de polímero y proceder a ultrafiltrar creando el flujo de líquido a través de la 
celda con una solución de iones hasta alcanzar la saturación del polímero. La capacidad 
máxima de retención es definida como la concentración de ion a remover a un volumen 
dado por cantidad de polímero [15].

APLICA6.6.  CIÓN DE RFLP EN LA REMOCIÓN DE ARSÉNICO

En los últimos tiempos, se ha estudiado la capacidad de algunos policationes basados en 
sales de amonio para la remoción de especies de arsénico en solución por la técnica RFLP 
[21,24-26]. 

Una gran ventaja del método es que se lleva a cabo en medio homogéneo y evita 
en gran medida los fenómenos de transferencia de masa o difusión que se presentan en 
métodos heterogéneos. En los ensayos RFLP, se emplean fracciones de polímeros de 
alto peso molecular (100.000 D) para interactuar con los aniones. Como membranas 
de ultrafiltración se utilizan membranas de poli(etersulfona), que tienen un límite de 
exclusión 10.000 D, es decir, de peso molecular mucho más bajo que el del polímero. En 
la celda, se coloca una solución de polímero / arseniato, y se lava a volumen constante con 
agua destilada a determinados pH.

Como se sabe, las especies inorgánicas de As(V) coexisten en medio acuoso de 
acuerdo a las siguientes constantes de equilibrio [24]:

H3AsO4  H+ + H2AsO4	 (pKa1 = 2,22) 	 (3)

H2AsO4  H+ + HAsO4  	 (pKa2 = 6,98) 	 (4)

 HAsO4 
=  H+ + AsO4

 	 (pKa3 = 11,53)	  (5)

Se ha estudiado el efecto del pH sobre la retención de arseniato [21,24]. La remoción 
de As(V) en sus formas de oxoaniones mono y divalentes se determinó usando RFLP, 
aplicando el método del lavado en un rango de pH ácido a básico. Como polímero se usó 
cloruro de poli[(3-metacriloílamina)propil]trimetilamonio (P(ClMPTA), peso molecular 
mayor que 100.000 g mol-1, usando un volumen constante de 20 mL en la celda de 
ultrafiltración).
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Figura 6.4. Perfil de retención de As(V) usando P(ClMPTA) a diferentes pH. Relación en moles: 
polímero = 2 mmol, As(V) = 0,1 mmol.

En este estudio, se utilizó el método de lavado en una única relación de moles polímero: 
As (V) de 20:1.

Los resultados se muestran en la Figura 6.4, donde se observa el porcentaje de 
retención, R%, frente al factor de filtración Z del P(ClMPTA) a diferentes pH. En 
general, el As(V) es retenido más fácilmente a pH entre 6 y 8 que a pH ácido. A pH 4 las 
especies aniónicas monovalentes (H2AsO4

-) están en equilibrio con la sal no disociada 
de arseniato de sodio, las cuales presentan menor interacción con los grupos de sales de 
amonio del polímero y por tanto hay menor retencion. A pH 6, las especies oxoaniónicas 
monovalentes (H2AsO4

-) y divalentes (HAsO4
2-) están en equilibrio, y estas interaccionan 

con el polímero. La capacidad de interacción del polímero se debe a la presencia de un 
grupo amonio cuaternario cargado positivamente. Esto se puede corroborar por la mayor 
capacidad de retención de los polímeros a pH básico, donde predominan las especies 
divalentes. La capacidad del polímero se atribuye al intercambio iónico entre el contraión 
cloruro de la sal de amonio cuaternaria y los aniones arseniato. El polímero remueve entre 
el 80-100% de iones arseniato a pH entre 6 y 8, donde el arseniato se encuentra como 
especie oxoaniónica divalente; a pH 4, prevalecen las especies monovalentes de arseniato; 
por ello, la remoción fue casi nula. Se han realizado otros ensayos con el copolímero 
poli[(3-metacriloílamina)propil]trimetilamonio cloruro-co-ácido acrílico P(ClMPTA-co-
AA) a diferentes relaciones en moles (1:1, 1:2 y 2:1), que mostraron diferencias en la 
capacidad para remover arseniato [21].

Recientemente se han sintetizado y estudiado polímeros catiónicos que contienen 
diferentes contraiones intercambiables, y que han presentado variación en los porcentajes 
de retención. Las estructuras poliméricas con sales de amonio cuaternarias con diferentes 
grupos intercambiadores, como metilsulfato, cloruro, bromuro e hidróxido, presentan 
distinta capacidad para remover arseniato de la solución acuosa, ya que el tipo de contraión 
del grupo amonio cuaternario influye en la retención. Sin embargo, todos los polímeros 
remueven con mayor eficiencia los iones arseniato a pH 8 y 6 que a pH 4.
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Figura 6.5. Estructura de los polielectrolitos extractantes solubles en agua. Cloruro de 
poli[(3-acrilamido)propil] trimetilamonio, P(ClAPTA), cloruro de poli[2-(acriloiloxi)
etil] trimetilamonio, P(ClAETA), metil sulfato de poli[(2-(acriloiloxi)etil] trimetilamonio, 
P(SAETA), cloruro de poli(ar-vinilbencil) trimetilamonio, P(ClVBTA), bromuro de poli(4-
vinil-1-metil-piridinio), P(BrVMP) y cloruro de poli(dialil dimetilamonio), P(ClDDA).

El cloruro de poli[2-(acriloiloxi)etil]trimetilamonio, P(ClAETA) y el metilsulfato 
de poli[(2-(acriloíloxi)etil]trimetilamonio, P(SAETA) presentan estructuras similares 
con excepción de los grupos intercambiadores cloruro (Cl-) y metilsulfato (OSO3CH3

-), 
respectivamente. Todos los ensayos se hicieron con el método del lavado y con la 
relación de moles polímero:arseniato (20:1)[27]. Ambos polímeros fueron capaces de 
interaccionar y remover arseniato a pH 8. Estos resultados se muestran en la Figura 6.6. 
Allí se observa que los polielectrolitos con grupos intercambiadores cloruro, como el 
P(ClAETA), presentan mayor capacidad de remoción que el P(SAETA), que contiene el 
anión metilsulfato como grupo intercambiador. Polímeros que poseen aniones cloruro 
como grupos intercambiadores presentan alta capacidad de remoción (cerca del 100%) 
a pH básico. Estos resultados se pueden atribuir a una fácil liberación de los aniones 
cloruro, mejor hidratados que los aniones metilsulfato, que están asociados a los grupos 
amonio cuaternario. Iones monovalentes, como el metilsulfato, son retenidos fuertemente 
por sitios hidrofóbicos de grupos amonios cuaternarios debido a la diferencia de tamaño, 
solvatación y polaridad. Ha sido reportado en la literatura que iones más grandes y 
polarizables producen una disrupción en la estructura local del agua, permitiendo una 
fácil asociación con el grupo amonio cuaternario. Específicamente, iones monovalentes 
y polarizables serán mejor retenidos en comparación con el cloruro debido a la gran 
hidrofobicidad del sitio aniónico intercambiador. El carácter hidrofóbico del anión 
monovalente (OSO3CH ), que contiene un grupo metilo, puede explicar esta eficiencia 
en la remoción de arseniato, debido a la dificultad de intercambio de este grupo 
voluminoso [24].
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Figura 6.6. Perfil de retención de As(V) por (A) P(ClAETA) y (B) P(SAETA) a pH 8, usando una 
concentración 30 mg L-1 de As(V) y una relación en moles de (20:1) de polímero a As (V) (1,6 
× 10-4 mol : 8 × 10-6 mol).

La remoción se puede optimizar cambiando la relación molar polímero:arseniato. 
En un estudio realizado usando el método del lavado con los polímeros P(ClAETA) 
y P(ClVBTA), se estudió la influencia de la concentración frente al arseniato [25]. Se 
prepararon diferentes relaciones molares polímero:As (V), 31:1, 20:1, 10:1, 6:1, y 3:1 
a pH 8. Los resultados de retención, R(%) de As (V) con un factor de filtración Z = 
10 de P(ClVBTA) y P(ClAETA) por el método de lavado se presentan en la Tabla 1. 
Los resultados indican una relación óptima molar de 20:1 para la remoción completa de 
arseniato. Debe destacarse la alta eficiencia que mantiene el polímero con respecto a la 
recuperación de las especies de As(V), incluso a concentraciones altas.

Figura 6.7. Perfil de retención de As(V) por (A) P(ClVBTA) y (B) P(ClAETA) a pH 8, usando 
diferentes relaciones molares de polímero:As (V), ▲31:1, ▄ 20:1, 10:1, ◊ 6:1. - 3:1 [25].

Recientemente, se han preparado una serie de poliquelatos solubles en agua que 
retienen As(III) de la solución en un solo paso. El complejo de poli(ácido acrílico)-Sn, 
con 10 y 20 % en peso del metal, presentó una alta retención de especies de As(III) a pH 
8, pero en relación molar de poliquelato:As(III) 400:1 [25].
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Para determinar la capacidad máxima de retención de arseniato por el polímero se 
utiliza el método del enriquecimiento, que consiste en concentrar el polímero con anión 
hasta alcanzar la saturación. La capacidad máxima de retención (C) (enriquecimiento) se 
define como:

C = (M × V)/Pm	 (3)

donde Pm es la cantidad de polímero (g), M es la concentración inicial de As(V) (mg L-1), 
V es el volumen del filtrado (volumen definido, mL) que contiene As(V) que pasa a través 
de la membrana. La capacidad máxima de retención C fue calculada en el volumen total 
del filtrado (300 mL).

Suponiendo una retención cuantitativa de As(V), el factor de enriquecimiento E es 
una medida de la capacidad de enlace y saturación de los homopolímeros, y se determina 
según la siguiente relación:

E = (P × C)/M		 (4)

donde P es la concentración del polímero (g L-1), C es la capacidad máxima de retención 
del polímero (mg g-1), y M es la concentración inicial de la sal metálica (mg L-1 ).

Los resultados de los ensayos realizados con P(ClAETA) utilizando el método de 
enriquecimiento para determinar la capacidad de retención máxima C para aniones 
arseniato en soluciones acuosas a pH 8 se muestran en la Figura 6.8. 

En condiciones similares, los valores de C determinados son 142 mg g-1 para 
P(ClAETA) y 75 mg g-1 para P(SAETA), correspondiente al total de volumen de filtrado 
de 300 mL. Suponiendo la retención cuantitativa de As(V), se determinó el factor de 
enriquecimiento (E = 3,5 para P(ClAETA) y E = 2,5 para P(SAETA)). Es claro que el 
polímero que contiene como contraión intercambiador el anion cloruro interacciona de 
mejor manera con los iones arseniatos en solución acuosa y también es capaz de alcanzar 
una mayor capacidad de saturación de arseniato. El tipo de grupo intercambiador aniónico 
resultó ser un factor importante en la retención de arseniato [27]. 

Tabla 1. Efecto de la relación en moles polímero:As(V) en la remoción de As(V) por dos 
polímeros a pH 8.
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Figura 6.8. Capacidad máxima de retención C para P(ClAETA) a pH 8. Relación en moles: 0,8 
mmol de polímero y 4 mM de As(V) [27]. 

uso de polímeros para mejorar LA OXIDACIÓN ELECTROCATALÍTICA (OEC)6.7. 

6.7.1.  Fundamentos de la oxidación electrocatalítica
La extracción completa de arsénico depende en gran medida de la capacidad de convertir 
As(III) en su forma más fácilmente removible, que es el As(V) y éste es el primer paso 
de un proceso eficiente de remoción. La oxidación de As(III) se puede llevar a cabo 
cuantitativamente en el tratamiento de agua contaminada con arsenito mediante el uso de 
electrodos con materiales catalizadores que poseen propiedades favorables para la oxida-
ción de arsenito. El principal obstáculo para esta conversión se encuentra en la alta resis-
tencia de la oxidación electroquímica de As(III) en As(V) [28] y es la clave tecnológica 
que se necesita resolver para una eficiente remoción de arsénico. En particular, en medio 
acuoso y en todo el rango de pH, la oxidación anódica de As(III) se ve obstaculizada por 
la oxidación del solvente, lo que lleva a un bajo rendimiento de conversión en As(V). 
Actualmente, se investiga en la búsqueda de sistemas catalíticos capaces de promover la 
oxidación de As(III) a As(V) en un dominio estable del solvente, lo cual es termodinámi-
camente posible [29].

6.7.2.  Síntesis de nanopartículas para su uso como electrodos para la oxidación 
electrocatalítica
Últimamente, se ha establecido que los metales nobles y óxidos metálicos se pueden 
utilizar para como electrodos para la oxidación electrocatalítica, especialmente en forma 
de partículas de tamaño nanométrico. 

Las propiedades de los materiales con dimensiones nanométricas son significativamente 
diferentes de las propiedades de los materiales en masa. Las nanopartículas metálicas 
tienen características y propiedades únicas que surgen de su gran superficie y del 
confinamiento de los estados electrónicos [30]. La versatilidad de las propiedades físicas 
y químicas de estos metales nanoparticulados los hace prometedores como dispositivos 
con aplicación práctica en muchos ámbitos, y especialmente en la catálisis [31]. En 
muchos casos, la capacidad de utilizar las propiedades catalíticas de las nanopartículas 
requerirá la formación de una morfología controlada, y/o arreglos muy ordenados de las 
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mismas [32]. 
Los materiales poliméricos proporcionan un método eficaz para sintetizar 

controladamente los nanocompuestos. Además de su papel de soporte de las nanopartículas, 
los polímeros funcionalizados se pueden utilizar para controlar los parámetros estructurales, 
como el tamaño de las partículas y su distribución. La superficie de las nanopartículas 
desempeña un importante papel en la catálisis, siendo responsables de la actividad y 
selectividad. Por lo tanto, las características del polímero (funcionalidad y propiedades 
de nanoestructuración) son de gran importancia, principalmente para determinar el estado 
de la superficie de las nanopartículas [33]. Las acciones a futuro tienden a mejorar y 
avanzar en el desarrollo de estructuras de dos y tres dimensiones, formadas a partir de la 
dispersión de nanopartículas en matrices de polímeros funcionalizados.

Los procedimientos electroquímicos han demostrado ser medios poderosos y versátiles 
para la síntesis de nanopartículas metálicas de una amplia gama de metales nobles y 
de transición. Además, los métodos electroquímicos son eficaces en la incorporación 
de partículas metálicas, ya sea en polímeros predepositados o en el crecimiento de las 
películas [34-36]. El procedimiento general se basa en la electrorreducción de cationes 
metálicos o sales sobre electrodos modificados con películas poliméricas. Sin embargo, 
este procedimiento ha producido materiales con inclusiones metálicas de tamaño no 
inferior a 10 nm. El principal problema es el tiempo de electrólisis para el crecimiento 
de las partículas, de modo que las que se forman son generalmente grandes, tienen 
una amplia distribución de tamaño, se encuentran principalmente en la superficie del 
polímero y se distribuyen en forma desigual dentro de la matriz polimérica [37]. Se 
han considerado diferentes enfoques para tratar de reducir el tamaño de las partículas y 
mejorar la distribución, basados principalmente en la utilización de matrices poliméricas 
complejantes. Combinando los parámetros físicos y químicos, es posible ajustar los 
compuestos nanoestructurados de polímero-metal (tamaño y distribución de partículas). 

La estrategia (ver Figura 6.9) consiste en la deposición electroquímica controlada 
de nanopartículas de metales nobles y de transición en las películas de polímeros, los 
cuales contienen grupos funcionales iónicos o complejantes que recubren el electrodo. El 
espesor de las películas poliméricas se controla por electropolimerización oxidativa de 
monómeros de pirrol sustituidos con derivados iónicos o complejantes (por ejemplo, grupos 
alquilamonio, policarboxílicos y carboxílicos). Los cationes metálicos se incorporan a 
la película polimérica por intercambio iónico o complejación, y luego son reducidos a 
partículas metálicas cerovalentes utilizando técnicas de impulsos electroquímicos.

Además de ser el soporte de las nanopartículas, los polímeros se encargarán de 
mejorar las propiedades químicas (por ejemplo, los efectos de coordinación) y/o físicas 
(por ejemplo, efectos estéricos).
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Figura 6.9. Estrategia electroquímica para la síntesis de materiales poliméricos con nanopartículas 
metálicas.

6.7.3.  Uso de dispositivos electroanalíticos de nanopartículas metálicas para la 
remoción de As por oxidación electrocatalítica 
La actividad electrocatalítica, la estabilidad y la reutilización de los electrodos de Pt y Pd 
obtenidos de polímeros que contienen nanopartículas metálicas han mostrado ventajas en 
la detección de As(III) mediante la oxidación a As(V) con respecto al uso de electrodos 
metálicos tradicionales, debido a una dispersión homogénea de las nanopartículas 
dispersas en la matriz polimérica (por ejemplo, pirrolalquilamonio). Estos materiales 
también han mostrado buenos resultados en la oxidación cuantitativa de As(III) a As(V) 
para la posterior extracción usando polímeros catiónicos.

Desde el punto de vista analítico, los dispositivos electroanalíticos de nanopartículas 
metálicas ofrecen bajos límites de detección, buena reproducibilidad y una mejor 
estabilidad para el análisis de trazas de arsénico. 

Cuando se adiciona As(III) a la solución en contacto con el electrodo, se observa 
una señal de oxidación a un potencial + 0,8 V (vs. Ag/Ag+) en el barrido anódico, 
correspondiente a la oxidación de As(III) a As(V); las alturas de los picos muestran una 
buena relación lineal. La reacción es probablemente electrocatalizada por la formación 
de PtOH sobre el electrodo, y algunos autores proponen el siguiente mecanismo [29,38]:

Pt + H2O → PtOH + H+ + e-	  		  (5)

PtOH + As(OH)3 → PtOHAs(OH)3		  (6)

PtOHAs(OH)3 → PtOAs(OH)3 + H+ + e-	 (7)
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PtOAs(OH)3 → Pt + OAs(OH)3		  (8)

Pequeñas señales anódicas entre + 0,2 y + 0,3 V, en el caso de Pt, se pueden atribuir 
a la oxidación de As(0) a As(III), formado por deposición catódica a 0 V; esto sucede al 
realizar el barrido ciclico cada vez que se incrementa la concentracion de arsenito para 
construir la curva de calibracion.

En la Figura 6.10 se comparan los resultados de la oxidación electrocatalítica de 
arsenito utilizando electrodos analíticos modificados con nanopartículas metálicas C/poli-
Pt0 (B) y C/poli-Pd0 (C) con los del electrodo C/poli (A) sin inclusiones metálicas. Las 
curvas de oxidación antes y después de la incorporación de metal muestran claramente la 
fuerte actividad catalítica para la oxidación de arsenito provocada por la inclusión de las 
partículas de Pt0 y Pd0 en las películas poliméricas. Este resultado puede explicarse por el 
aumento de la superficie activa del catalizador ubicado en la matriz polimérica. 

Figura 6.10. Oxidación electrocatalítica (OE) de As(III) a As(V) usando electrodos modificados 
con nanopartículas de Pt y Pd .Voltagrama de barrido anódico obtenido usando diferentes 
concentraciones de arsenito ([As(III)] = 0,1 × 10-3 - 2,38 × 10-3 mol L-1 ). Señales de oxidación 
obtenidas usando electrodos (A) C/poli sin partículas metálicas, modificados con nanopartículas 
metálicas (B) C/poly-Pt0 y (C) C/poli-Pd0 vs. Ag/AgCl. Velocidad de barrido: 10 mV s-1 entre 
0 V y + 0.9 V.

La determinación de la carga aplicada Q para la oxidación completa de As(III) a As(V) 
se calcula de acuerdo con la ley de Coulomb. La concentración de As(III) remanente 
fue monitoreada in-situ durante el avance del proceso electrocatalítico, siendo posible 
observar la conversión del As(III) en As(V) utilizando electrodos analíticos de disco de 
platino y el electrodo modificado C/poli-Pt0 (ver Figura 6.11).
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Figura 6.11. Electroanálisis en tiempo real de la electrólisis de As(III) usando un macroelectrodo 
modificado con nanopartículas metálicas C/poli-Pt0. Oxidación electrocatalítica (OE) en escala 
preparativa usando electrodo modificado con partículas de Pt (C/poli-Pt0) y polielectrolito 
como electrolito de soporte. El voltagrama muestra señales decrecientes de la concentración 
de As(III) correspondientes a la conversión de As(III) en As(V) monitoreadas in-situ usando un 
electrodo analítico de Pt a 10 mV s-1 a medida que progresa la electrólisis.

Acoplamiento RFLP-OEC fuera de línea (6.8.  OFF-LINe) PARA REMOVER 
ARSÉNICO 
La oxidación electrocatalítica, OEC, y la retención en fase líquida asistida por polímero, 
RFLP, pueden acoplarse para remover especies de As(III) de soluciones acuosas. El 
objetivo principal es lograr una eficiente extracción de especies de arsénico a través de 
la técnica RFLP, basada en el uso de polímeros catiónicos que, como hemos visto, puede 
remover satisfactoriamente arseniato. La OEC de As(III) a As(V) se acopla fuera de línea 
con la técnica RFLP, de manera de transformar el As a ion arseniato, más fácilmente 
removible en la etapa de ultrafiltración. Estos procesos acoplados se realizan en presencia 
de diferentes polielectrolitos solubles en agua, tales como el P(ClVBTA), P(ClMPTA) 
y P(BrVMP). Después de completar la conversión electrocatalítica de As(III) en As(V) 
utilizando un electrodo de Pt, las mezclas se introducen en una celda de RFLP para 
realizar la remoción. 

La Figura 6.12 muestra los resultados de un estudio realizado en el cual se usó una 
relación en moles polímero:As(III) de 20:1 a pH 8, lográndose la completa retención de 
arseniato (100%). Además, la eficiencia de retención de As(V) resultó estar directamente 
relacionada con la carga consumida durante el proceso de conversión electroquímica de 
As(III) a As(V). Por lo tanto, la asociación entre RFLP y OE de As(III) usando electrodos 
de platino resultó exitosa para mejorar la remoción de arsénico [26]. 
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Figura 6.12. Perfil de retención de As(III) previamente electrooxidado a + 0,9 V vs. Ag/AgCl usando 
P(ClVBTA) como electrolito de soporte y como polímero extractante a pH 8 [26].

Los estudios preliminares indican que es posible mejorar estos resultados usando 
electrodos modificados con materiales catalíticamente activos basados en nano/
micropartículas de metales nobles (Pt, Pd y Au) u óxidos metálicos (RuO2, entre otros), 
dispersos en películas poliméricas que cubren la superficie de electrodos de carbón [38].

Usando el macroelectrodo modificado con partículas de Pt (C/poli-Pt0 previamente 
descrito), se realizó la electrólisis de As(III) hasta la completa conversión de As(III) a 
As(V). 

En el proceso se usaron policationes solubles en agua, tales como P(ClDDA), 
P(ClVBTA) y P(SAETA), como electrolito soporte en la celda electroquímica y como 
polímero extractante en la celda de ultrafiltración. La solución de arsenito fue previamente 
electrolizada a + 0.6 V vs. Ag/AgCl, para luego realizar la remoción por la técnica RFLP 
(ver Figura 6.13). Los resultados muestran una completa conversión de As(III) en As(V), 
monitoreando este proceso por la medida de la concentración de arsenito remanente en la 
celda electroquímica. Aplicando posteriormente la técnica RFLP, a través del método del 
lavado, se procedió a ultrafiltrar la misma solución de polímero y arseniato previamente 
electrolizado. Finalmente, se logra cerca del 100% de remoción de iones arseniato.

CONCLUSIONES6.9. 

Los polímeros catiónicos, sintetizados por polimerización radicalaria y que poseen 
diferentes aniones como grupos intercambiadores, presentan interesantes propiedades de 
retención de iones arseniato. 

La retención en fase líquida asistida por polímero (RFLP) ha demostrado ser un 
método conveniente para retener significativamente aniones arseniato de una solución 
acuosa usando polímeros con grupos amonio cuaternario. 

La capacidad de retención de aniones arseniato depende del pH y tipo de contraión del 
grupo amonio cuaternario y de la concentración de polímero. 
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Figura 6.13. OEC acoplada a RFLP. Perfil de retención de arsénico usando (A, D) P(ClDDA), 
(B, E) P(ClVBTA) y (C, F) P(SAETA) como electrolito soporte y como extractante. [As(III)] 
= 0,75 mM, pH 8; relación molar polímero:As(III) 20:1. Las soluciones fueron previamente 
electrolizadas usand o un macroelectrodo modificado con nanopartículas metálicas C/poli-Pt0; 
el avance de la electrólisis se midió in-situ con un electrodo modificado analítico C/poli-Pt0. La 
electrólisis fue realizada a E = 0,6 V vs. Ag/AgCl hasta alcanzar la carga teórica previamente 
calculada para la completa oxidación de As(III) a As(V) [38].

El polímero P(SAETA), que contiene contraiones voluminosos (OSO3CH3) – que son 
más hidrofóbicos que los iones Cl- – muestra una menor capacidad de retención de iones 
arseniato. Así pues, la naturaleza de los grupos aniónicos intercambiadores parece ser 
un factor importante en la retención de arseniato mediante estos polímeros solubles en 
agua.

La técnica de retención en fase líquida asistida por polímero (RFLP), acoplada a la a 
oxidación electrocatalitica (OEC) para transformar previamente As(III) a As(V), permite 
remover cuantitativamente el arsénico. Los polímeros solubles en agua pueden usarse 
como agentes extractante de As(V) en la ultrafiltración, así como electrolitos soporte para 
el proceso de conversión electrocatalítico, lo cual constituye una ventaja decisiva para su 
aplicación, ya que no se requiere la adición de otros electrolitos soporte.

Con el uso de electrodos modificados con materiales catalíticamente activos basados 
en nanopartículas de metales nobles (Pt, Pd, entre otros) dispersas en películas poliméricas 
que cubren la superficie de electrodos de carbón, ha sido posible mejorar los resultados 
de retención. 
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Los futuros desafíos consisten en desarrollar el proceso OEC-RFLP en línea (on-
line). Idealmente, la electrólisis podría realizarse directamente en el interior de la celda 
de RFLP o en reactores separados que estén conectados en el circuito. Otro desafío 
importante es lograr el monitoreo in-situ del avance del proceso electrocatalítico a través 
de la conversión de As(III) en As(V). Finalmente, es necesario evaluar la capacidad de 
estas tecnologías en muestras de aguas reales.
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Capítulo 7
Tecnologías de tratamiento in-situ  
de aguas subterráneas

José Luis Cortina, António M.A. Fiúza, Aurora Silva y Marta I. Litter

INTRODUCCIÓN: Tecnologías 7.1.  in-situ para el tratamiento de 
aguas Subterráneas

Las tecnologías convencionales para el tratamiento de aguas subterráneas contaminadas 
como el bombeo y posterior tratamiento tienen grandes inconvenientes debido a su elevado 
costo, especialmente cuando se trata de tratamientos prolongados, y resulta difícil disminuir 
la concentración de los contaminantes hasta los niveles máximos permitidos [1-23].

En consecuencia, se están desarrollando nuevas tecnologías in-situ como la 
biorremediación, barreras reactivas permeables, dispersión por aire, oxidación química, 
extracción multifásica, atenuación natural supervisada, etc. De entre todos estos 
métodos, uno de los que más interés ha despertado son las barreras reactivas permeables 
[4-8]. También están en desarrollo métodos como el tratamiento químico in-situ y la 
electrocinética. El tratamiento químico in-situ consiste en la inyección en el subsuelo 
de un oxidante (normalmente permanganato de potasio u oxígeno) que, en el caso del 
arsénico promueve la oxidación de As(III) a As(V) que coprecipita con los óxidos de 
hierro. La electrocinética se fundamenta en la aplicación de corrientes eléctricas de baja 
densidad entre electrodos colocados en el suelo, de modo que el arsénico se moviliza en 
forma iónica en dirección al ánodo. También se han ensayado combinaciones múltiples 
de estas tecnologías. 

barreras reactivas permeables 7.2. 

Las barreras reactivas permeables (BRP) son un tipo de tratamiento in-situ semipasivo 
que utiliza un medio que promueve reacciones químicas o bioquímicas o procesos de 
sorción para transformar o inmovilizar los contaminantes. La tecnología consiste en 
interponer un medio reactivo semipermeable en el camino del flujo de una pluma de 
contaminantes, tal como muestra la Figura 7.1. Las aguas subterráneas se mueven a través 
de la barrera de tratamiento por el flujo natural, o cuando es necesario bombear, los pozos 
pueden estar instalados de manera que el agua contaminada pase a través de la barrera 
reactiva [9-12].

Normalmente se usan técnicas de excavación para reemplazar el material del acuífero 
con materiales reactivos, y la barrera se construye perpendicularmente al sentido del 
desagüe del acuífero. Las BRP se construyen como paredes con alta conductividad 
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hidráulica, de manera de interceptar el acuífero; en las mismas se inserta, mezclado con 
un medio inerte, un reactivo capaz de retener el contaminante. La permeabilidad de la 
barrera es superior al del acuífero; generalmente, está constituida por un material inerte 
y un reactivo sólido capaz de reaccionar con el contaminante y transformarlo en una 
forma ambientalmente inocua. De acuerdo a la experiencia descrita en este campo y a las 
necesidades del problema, se define el material a utilizar en una barrera reactiva según 
una serie de criterios [6,13,14]:

a) �ser lo suficientemente reactivo para reducir la concentración del agente contaminante 
del acuífero.

b) �ser permeable para acoplarse a las velocidades de flujo del agua subterránea (1 m/día).
c) �mantener la permeabilidad y la reactividad durante un cierto período de tiempo (en 

la escala de años).
d) no tener costos económicos demasiado elevados.

Figura 7.1. Esquema conceptual de la estructura y funcionamiento de una barrera permeable 
reactiva.

El objetivo en el diseño de un sistema de barrera es la completa captura de la pluma 
de contaminante migratoria con una cantidad mínima de material reactivo. Para ello 
existen dos configuraciones básicas de diseño: la BRP de zanja continua (Figura 7.2) y el 
sistema de compuerta y pantalla (Figura 7.3). La selección de la configuración apropiada 
depende del tamaño de la pluma, accesibilidad, y características del flujo subterráneo. 
Ambas configuraciones han sido utilizadas en barreras de 300 metros de ancho, pero 
requieren excavaciones, por lo cual su aplicación está limitada a profundidades entre los 
15 y los 20 m. 

El sistema de compuerta y pantalla utiliza barreras impermeables clásicas, dispuestas 
como un embudo, para dirigir la pluma hacia la “compuerta” constituida por la barrera 
reactiva permeable. Este sistema altera más el patrón de escurrimiento del agua subterránea 
que el sistema de barrera continua. En cualquiera de los dos sistemas, la permeabilidad 
de la zona reactiva debe ser igual o superior a la permeabilidad del acuífero para evitar 
desvíos del agua subterránea alrededor de la barrera reactiva.
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Figura 7.2. Barrera reactiva permeable de zanja continua.

Figura 7.3. Barrera reactiva permeable de pantalla y compuerta.

Las barreras reactivas permeables son particularmente atractivas para la 
descontaminación de aguas subterráneas porque conservan la energía y el agua y tienen 
el potencial de ser más económicas que los métodos convencionales de limpieza debido 
a los bajos costos de operación y mantenimiento. Una ventaja adicional es que el medio 
reactivo puede ser utilizado in-situ, eliminando así la necesidad de grandes equipos de 
operación y equipamientos de superficie.

Los principales procesos que gobiernan la inmovilización y transformación de 
contaminantes en barreras reactivas incluyen sorción y precipitación, reacción química 
y/o reacciones biogénicas [15]. 

Es importante, a la hora de evaluar la idoneidad de cada medio de reacción, tener 
en cuenta su capacidad para transformar los contaminantes a velocidad suficientemente 
elevada, mantener una permeabilidad y reactividad adecuadas durante largos períodos de 
tiempo, y liberar únicamente compuestos benignos como subproductos.

La inmovilización de un contaminante en la barrera puede ocurrir mediante sorción 
sobre el medio reactivo o precipitación desde la fase acuosa. El mecanismo más habitual 
para compuestos orgánicos, no polares, es la sorción debida al carácter hidrofílico del agua 
[16]. Por otro lado, los metales tienden a ser adsorbidos mediante atracción electrostática 
o reacción de complejación superficial. El éxito de los materiales sorbentes en barreras 
reactivas dependerá principalmente de la fuerza del complejo sorbido y en la capacidad 
del material de sorber un contaminante particular. Estos materiales tienen la ventaja de no 
introducir sustancias químicas al agua subterránea, pero su desventaja es que la eficacia 
del material depende de la geoquímica del agua subterránea (por ejemplo, pH y aniones 
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y cationes mayoritarios). 
Además, los metales pueden ser inmovilizados aumentando el pH o añadiendo iones 

en exceso para formar una fase mineral muy insoluble. Así, el proceso de precipitación 
de metales es una combinación de un proceso de transformación seguido de un proceso 
de inmovilización [17,18]. 

Tanto la sorción como la precipitación son procesos generalmente reversibles, por lo 
que pueden requerir la eliminación de los materiales reactivos y productos acumulados, 
dependiendo de la estabilidad de los compuestos inmovilizados y la geoquímica del agua 
subterránea. 

En consecuencia, se pueden definir cuatro tipos de barrera atendiendo a los procesos 
físicos, químicos y biológicos que se ven involucrados: 

Barrera tipo 1. Precipitación y control de la acidez: calcita y mezclas de calcita con 
gravas silíceas o materiales similares que proporcionan una porosidad adecuada.

Barrera tipo 2. Reducción química con control de acidez y precipitación de sulfuros: 
calcita, hierro metálico.

Barrera tipo 3. Reducción biológica del sulfato con control de acidez y precipitación 
de sulfuros: una fuente de materia orgánica (lodos de depuradora, compostaje, madera), 
una fuente de bacterias (lodos de zonas anaerobias de riberas locales y arroyos) y un 
agente neutralizador de la acidez que puede ser la caliza [11,13].

Barrera tipo 4. Reducción química y biológica del sulfato con control de acidez y 
precipitación de sulfuros: la composición de esta barrera es igual a la anterior, pero se 
añade hierro metálico para aumentar la capacidad de reducción del sulfato [19,20]. 

En todo proyecto de remediación con barreras permeables reactivas es necesario 
realizar una caracterización de los procesos fisicoquímicos implicados en la regulación de 
la acidez de las aguas, así como en la eliminación de especies metálicas y no metálicas , y 
las características hidrodinámicas de estos materiales en procesos en columnas simulando 
su utilización en barreras permeables reactivas [20]. La descripción del comportamiento 
de los materiales barrera a escala de laboratorio es de vital importancia para el diseño de la 
barrera, así como para la predicción del comportamiento de ésta con el tiempo. Para esto 
se deben usar potentes códigos de cálculo que describan procesos de transporte reactivo. 
En el caso particular del agua subterránea, es imprescindible incorporar en la predicción, 
reacciones químicas entre los solutos y el medio subterráneo por el que fluyen [3,21].

La transformación del contaminante en un compuesto menos dañino mediante 
reacciones irreversibles, por el contrario, no necesariamente requiere la eliminación del 
medio reactivo, a no ser que la reactividad disminuya o se obstruya. Un ejemplo de este 
tipo de transformación en una barrera reactiva es una reacción rédox irreversible en la 
que el contaminante es reducido u oxidado; el medio puede proporcionar directamente 
electrones para la reducción o estimular microorganismos indirectamente para mediar en 
la transferencia de electrones aportando un aceptor de electrones (por ejemplo, oxígeno) 
o un donador de electrones (por ejemplo, una fuente de carbono). Para ser efectiva, la 
transferencia de electrones desde el medio reactivo hasta el contaminante debe estar 
termodinámicamente favorecida y ser cinéticamente fácil [22].

Los microorganismos median frecuentemente en reacciones rédox en las que los 
contaminantes están en formas reducidas (por ejemplo, hidrocarburos del petróleo) 
u oxidados (por ejemplo, disolventes clorados o nitratos), aprovechando a menudo 
la degradación de los contaminantes como nicho metabólico para obtener energía y 
materiales para la síntesis celular [23].

Se han desarrollado cuatro tipos de barreras: con un sorbente, con hierro elemental, 
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con escorias y barreras compuestas constituidas por una sección de material orgánico 
seguido de una segunda sección de hierro elemental, como veremos en la sección 7.3.2.

En el diseño de una barrera reactiva, se deben considerar varios factores tales como 
la velocidad de reacción para una determinada concentración de contaminante por masa 
de medio reactivo o área superficial, y la geoquímica e hidrogeología del sistema. Estos 
factores afectan el tiempo de residencia del agua contaminada en la barrera necesario 
para alcanzar los objetivos de concentración de contaminante. La capacidad de manipular 
algunos de estos factores de una manera esencialmente pasiva mantendría la relación 
costo-efectividad, a la vez que proporciona una mayor flexibilidad en el diseño y mayor 
confianza para alcanzar los objetivos de eliminación de contaminantes [9]. 

Los principales grupos de contaminantes que se han estudiado para su eliminación mediante 
barreras reactivas permeables son los compuestos alifáticos halogenados (tricloroetileno, 
tetracloroetileno, tetracloruro de carbono), metales pesados y metaloides (cromo hexavalente, 
plomo, molibdeno, arsénico, cadmio) y los radionucleídos [4,16,23,24].

RemoCIóN DE ARSéNICO EN AGUAS SUBTERRáNEAS MEDIANTE 7.3. 
BARRERAS GEOQUíMICAS REACTIVAS

Generalidades7.3.1. 

En determinadas situaciones de las condiciones de los suelos y si las fuentes emisoras del 
arsénico no fueran muy difusas, sería posible eliminar el arsénico mediante la utilización 
de BRP. Como ya se ha dicho reiteradas veces, en función de las condiciones rédox de 
las aguas, el arsénico se encuentra en forma aniónica, como arsenito o como arseniato. Se 
pueden utilizar barreras reactivas con materiales que operaran a través de dos mecanismos 
[14,25,26]:

a) Adsorción y/o coprecipitación de las especies aniónicas del arsénico. En este caso, 
se pueden utilizar mezclas de óxidos metálicos de bajo costo, como los óxidos de hierro. 
Dentro del material barrera, estos óxidos metálicos son el componente minoritario (10%), 
y se mezclan con sílice (50%) y calcita (entre 30-50%).

b) Materiales que posibiliten la reducción y formación de una fase sólida como As(0) 
o algún sulfuro de arsénico dependiendo de la presencia de fuentes de azufre en la barrera. 
En este caso, el material barrera utiliza como elemento activo hierro metálico como 
componente minoritario (10%), siendo el resto de la mezcla de composición similar a la 
descrita en el apartado anterior. Este segundo caso, sería una barrera rédox reactiva que 
aprovecha las propiedades rédox del sistema As(III)/As(V), tal como ha sido previamente 
evaluado con metales en estados de oxidación altos como Cr(VI), Mo(VI), U(VI), Se(VI) 
o compuestos orgánicos en formas oxidadas [27-33]. Se han evaluado con elevado éxito 
materiales que contienen siderita (FeCO3), pirita (FeS2), y Fe(0) en forma de filamentos 
o gránulos (Fe(s)). En general, las reacciones responsables del proceso se han planteado 
como la reducción del As(III)/As(V) a la forma metálica o en forma de sulfuro, todo 
ello combinado con la oxidación del Fe(II) a fases de oxihidróxidos que podrían realizar 
mecanismos de coprecipitación y/o adsorción del As. Estos mecanismos no están aún 
totalmente esclarecidos. 

Tipos de BRP para el tratamiento de As en agua subterránea7.3.2. 

Se han usado varios materiales. Los que han tenido mayor aplicación son: a) hierro 
elemental; b) escorias de hornos de siderurgias; c) materiales sorbentes tales como mezclas 
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de hidróxidos de hierro y alúmina activada; d) barreras multifuncionales, múltiples o 
compuestas, constituidas por una primera barrera de compostaje u otro material orgánico 
que promueva la reducción microbiana de sulfatos, seguida de una segunda constituida 
por hierro elemental u otro material sorbente.

Barreras reactivas de hierro (Fe(0)) 7.3.2.1. 

La mayoría de estas barreras utiliza hierro metálico (Fe(0)) como medio reactivo para 
convertir los contaminantes en especies no tóxicas o poco móviles. Químicamente, las 
barreras de hierro utilizan procesos de oxidación-reducción en las que generalmente 
se reduce el contaminante y se oxida el medio reactivo. Los metales de valencia cero 
como el hierro, el estaño y el zinc, agentes reductores moderadamente fuertes, han sido 
postulados como medios reactivos [34]. De ellos, el hierro es el que más ha sido estudiado, 
probándose su eficacia en la eliminación de numerosos contaminantes.

Tal como se menciona en el Capítulo 1, la tecnología en base a hierro cerovalente 
(ZVI), considerada como probada por la Agencia de Protección Ambiental de Estados 
Unidos (EPA) para la eliminación de trazas de contaminantes orgánicos, ha sido postulada 
como potencialmente adecuada para la eliminación de As y especies metálicas. Se ha 
comprobado su eficacia también como reductor de numerosos contaminantes orgánicos y 
inorgánicos. Entre los orgánicos se encuentran alifáticos clorados, nitroaromáticos, algunos 
pesticidas, colorantes azoicos; entre los inorgánicos, especies metálicas en estados de 
valencia alta como cromo(VI), uranio(VI), tecnecio(VII), mercurio (II), molibdeno(VI), 
y aniones inorgánicos no metálicos como nitrato, nitrito, seleniato, selenito, arsenito y 
arseniato, entre otros [23,29,30,35]. 

El Fe(0) es eficiente en la remoción de As(III) y As(V) siendo el mecanismo principal 
la precipitación en la superficie y la adsorción. Otra ventaja del hierro elemental es el 
hecho de ser barato y no tóxico [12,36-38]. Estos estudios han mostrado que el Fe(s) 
puede ser utilizado potencialmente en tecnología de barreras reactivas para eliminar As vía 
complejación superficial o precipitación. La reacción involucrada es la siguiente: cuando 
el hierro es oxidado, se produce en la superficie FeOOH, que tiene la capacidad de adsorber 
metales y metaloides como el arsénico [39]. El Fe(0) es un reductor muy eficaz, y puede 
remover tanto As inorgánico como orgánico. El Fe elemental es especialmente eficiente 
en la remoción de As a pH bajos y en aguas con concentraciones elevadas de sulfuros. A 
pesar de que la capacidad de reducción del Fe elemental disminuye significativamente a 
pH neutro, las especies hidroxiladas formadas en la superficie del Fe(0) son sitios efectivos 
de adsorción de As(III) y As(V) a pH neutros y básicos. La adsorción de As por el Fe(0) 
sufre grandes interferencias de los siguientes aniones, ordenados por orden decreciente de 
influencia: fosfatos, silicatos, cromatos y molibdatos, seguidos de carbonatos y nitratos y, 
finalmente, boratos y sulfatos. 

En el proceso de transformación, el hierro sufre diferentes reacciones de oxidación 
que ya se han mencionado esquemáticamente en el Capítulo 5 de este libro [40]:

Fe(0) → Fe2+ + 2 e-				E    0 = -0,447 V		  (1)

Fe(0) → Fe3+ + 3  e-				E    0 = -0,037 V		  (2)

Fe2+ → Fe3+ + e -				E    0 = 0,771 V		  (3)

En ausencia de oxidantes fuertes, hay dos hemirreacciones de reducción que, junto 
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con la oxidación del hierro, dan lugar a la corrosión espontánea en agua; en condiciones 
aeróbicas, el oxidante preferencial es el oxígeno:

O2 + 2 H2O + 4 e- → 4 OH-	 		E  0 = 0,401 V		  (4)

2 Fe(0) + O2 + 2 H2O → 2 Fe2+ + 4 OH- 				    (5)

2 Fe(0) + O2 + 4 H+ → 2 Fe2+ + 2 H2O				    (6)

mientras que en condiciones anaeróbicas el agua actúa como oxidante:

2 H2O + 2 e- → H2 (g) + 2 OH- 					     (7)

Fe(0) + 2 H2O → Fe2+ + H2(g) + 2 OH-				    (8)

Oxidación de Fe(II):

Fe2+ + O2(g) + 10 H2O → 4 Fe(OH)3(s) + 8H+			   (9)

Los aniones comunes de estas soluciones pueden influenciar la efectividad de las 
barreras de Fe(0) en la eliminación de As y de los procesos de coprecipitación-sorción 
competitiva a través de la formación de las siguientes fases [37]:

3 Fe2+ + Fe3+ + Cl- + 8 H2O  Fe4(OH)8Cl(s) + 8 H+			   (10)

4 Fe2++ 2 Fe3+ + SO  + 12 H2O  Fe6(OH)12SO4(s) + 12 H+		  (11)

4 Fe2++ 2 Fe3+ + CO  + 12 H2O  Fe6(OH)12CO3(s) + 12 H+		 (12)

Tanto la reacción mediada por oxígeno como la mediada por agua dan como resultado 
un aumento del pH, aunque el efecto es más pronunciado en condiciones aeróbicas porque 
la corrosión se produce con mayor rapidez. 

De lo anteriormente descrito, se deduce que hay tres reductores principales en un 
sistema hierro-agua; el hierro metálico, y el hierro ferroso y el hidrógeno resultantes de 
la corrosión. El grado de participación de cada uno de ellos en el proceso depende del 
compuesto que se vaya a reducir. La corrosión de las partículas o agregados de Fe(0) 
produce iones Fe2+, Fe3+ y OH-, lo cual promueve la precipitación de hidróxido de hierro (II) 
(Fe(OH)2(s)) y una variedad de oxihidróxidos de Fe(II/III) y Fe(OH)3(s). Estas reacciones 
de precipitación pueden favorecer tanto la coprecipitación de especies de As con minerales 
de hierro como la sorción de especies de As sobre las superficies de las partículas de 
hierro que han sufrido corrosión, contribuyendo a la eliminación de As de la solución [37, 41, 
42]. Este mecanismo se ha postulado hasta la fecha como un proceso complejo que no es 
completamente conocido en términos de las reacciones implicadas, especialmente con la 
superficie de sólidos precipitados, de muchos de los cuales no se conoce su composición, 
y que varía dependiendo de las condiciones rédox y de composición de la fase acuosa. El 
conocimiento de los mecanismos implicados permitirá un mejor diseño de los procesos 
de remediación de As. Hasta la fecha, la mayor parte de los estudios se han realizado a 
nivel de laboratorio [4,43-45], habiéndose reportado muy pocas experiencias a nivel de 
escala de barrera permeable reactiva para aguas subterráneas.
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Cuando el agua reacciona con el Fe(0), además del aumento de pH, el potencial rédox 
disminuye y la concentración de oxígeno disuelto (OD) disminuye. El aumento de pH 
favorece la precipitación de carbonatos de calcio y de hierro, así como de hidróxidos 
metálicos insolubles. La disminución del potencial causa la reducción de los metales y 
metaloides. Finalmente, el aumento de la presión parcial de oxígeno soporta la actividad 
de microorganismos quimiotróficos que utilizan el hidrógeno como fuente de energía, 
especialmente las bacterias reductoras de sulfatos y de hierro. El anión As(V) en agua 
se une al hierro provocando su oxidación a ion ferroso por mecanismos aeróbicos o 
anaeróbicos.

La cinética es rápida: McRae [46] observó la remoción de As(V) de concentraciones 
de 1.000 a menos de 3 µg L-1 en alrededor de 2 horas. La cinética también es muy rápida 
con mezclas de As(III) y As(V). Estudios mineralógicos muestran que el As(V) se reduce 
y coprecipita con el Fe que queda en forma de goethita sobre la superficie de las partículas 
de hierro elemental.

El proceso de transformación es una reacción superficial que requiere un contacto 
estrecho entre el medio reactivo y el contaminante. Por ello, el proceso global debe 
entenderse como una serie de procesos físicos y químicos como los siguientes:

1) �Transporte de masa del contaminante disuelto desde la solución hasta la superficie 
del metal.

2) Sorción del contaminante sobre la superficie del metal. 
3) Transferencia de electrones de la superficie del metal al contaminante.
4) Desorción del contaminante de la superficie del metal.
Cualquiera de estos procesos puede ser limitante de la velocidad de reducción del 

contaminante; esto dependerá de cada contaminante concreto.
La tasa de reducción depende del área superficial del hierro y, en muchos casos, se 

observa una relación lineal entre ambos parámetros [47,48], aunque en algunos estudios 
la tasa de reducción parece estabilizarse para áreas superficiales altas [49,50]. 

Bang y col. reportaron que la remoción de As es drásticamente afectada por la 
concentración de OD y por el pH pues altas concentraciones de OD y bajos pH aumentan 
la corrosión de hierro [51].  Encontraron además que,  en condiciones óxicas, la remoción 
de As(V) es considerablemente más rápida que la remoción de As(III). A pH 6 se removió 
más del 99,8% del As(V) mientras que la remoción de As(III) fue de sólo 82,6% después 
de 9 horas de contacto. Cuando se eliminó el OD (por purga con nitrógeno) la remoción 
total de As fue de menos del 10%.

Barreras con escorias de hornos de siderurgias7.3.2.2. 

Baker [52] utilizó como medio reactivo escorias constituidas por una mezcla de óxidos 
de hierro, óxidos de calcio y piedra caliza. El objetivo inicial era estudiar la adsorción y 
coprecipitación de fósforo existente en el agua subterránea. Cuando se ensayó este medio 
para evaluar su capacidad de remoción de As, se demostró la capacidad de remoción no 
sólo de As(V), sino también de mezclas de As(III) y As(V), desde concentraciones de 
1.000 µg L-1 hasta concentraciones inferiores a 3 µg L-1. 

McRae [46] ensayó como materiales de remoción para BRP mezclas de escorias de 
la producción de acero (escorias de horno de oxígeno, BOFS – Basic Oxygen Furnace 
Slag), que promueven la oxidación de As(III) a As(V), con alúmina activada, que adsorbe 
al As en sus dos estados de oxidación. La mezcla ensayada tenía 10% de escoria y 20% 
de alúmina activada en una mezcla de caliza y arena de sílice. En contraste, la utilización 
de escoria sin otros componentes presentó resultados poco satisfactorios y no fue una 
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opción viable.
Esta alternativa fue luego implementada a escala real. La barrera de “Dupont Site”, 

construida al este de Chicago en 2002, utiliza BOFS para la remediación de agua 
subterránea contaminada con As. La escoria es rica en hierro y oxihidróxidos de calcio. 
El sistema está constituido por 2 barreras permeables separadas 5 m. El medio reactivo 
oxida el As(III) a As(V) que después se adsorbe sobre la superficie de la escoria. El pH 
aumenta durante el proceso y llegó a alcanzar el valor de 12. 

Barreras con mezclas de hidróxidos de hierro y alúmina activada7.3.2.3. 

Como se mencionó en el Capítulo 1, el hidróxido de hierro granular (GFH – Granular 
Ferric Hydroxide) y el óxido de hierro granular (GFO – Granular Ferric Oxide) son 
excelentes absorbentes de arsénico. Los GFH se preparan a partir de una solución de 
cloruro férrico y precipitación con hidróxido de sodio; el material se lava, centrifuga y 
granula bajo presión [53]. La sílice acuosa reduce la capacidad de remoción de As(V) por 
el GFH. 

La Tabla 7.1 ejemplifica algunos otros adsorbentes basados en hierro (Iron Based 
Sorbents, IBS) disponibles en el mercado. La adsorción es de naturaleza química y, 
por lo tanto, irreversible. Son materiales que pueden ser utilizados en columnas de 
lecho fijo, idénticos a las columnas de alúmina activada (AA), y que son también 
susceptibles de utilización en BRP.

Tabla 7.1. Algunos adsorbentes para arsénico basados en hierro disponibles en el mercado.

La afinidad para el arsénico de estos adsorbentes en condiciones naturales de pH es 
mucho más elevada que la de AA. Este hecho permite que los IBS traten un volumen 
total de lechos mucho más elevado sin necesidad de ajuste de pH. Sin embargo, tal como 
con el AA, el mejor comportamiento de los IBS se obtiene a pH bajo. En columnas, las 
condiciones operatorias recomendadas indican un tiempo de residencia de 5 minutos y 
una carga hidráulica de 0,2 (m3/min)/m2. Los fosfatos compiten con el As(V) por los sitios 
de adsorción, y cada incremento de 0,5 mg L-1 por arriba del umbral de 0,2 mg L-1 reduce 
la capacidad de adsorción en alrededor de 30%.

Ipsen [54] refiere que los adsorbentes que mostraron mejor comportamiento para su 
uso en BRP fueron los basados en akaganeíta/ferrihidrita (β-FeOOH/Fe2O3.5H2O). El 
producto comercial GEH tenía una capacidad de carga de 36 g de As kg-1 mostrando un 
comportamiento mejor que los otros materiales ensayados. Los minerales del tipo de la 

Nombre del producto  Compañía Tipo de material  

adsorpas  Universidad Técnica de berlín  Hidróxido de hierro granular 
α-FeOOH 

ARM 300  basF Óxidos de hierro (hematita, 
Fe2O3) 

g2  aDI International  Hierro modificado; diatomitos 
recubiertos con hidróxido de hierro  

smI III  smI  Hierro / azufre  

geH U.S. filter / General Filter  
products 

Hidróxido de hierro granular;  
Fe(OH)3 y FeOOH (akaganeíta, 

FeOOH) 
bayoxide e33  bayer ag Óxido de hierro; 90% goethita 

FeOOH) 

-

-

( -
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goethita (α-FeOOH), mejorados por la incorporación de titanio, evidenciaron capacidades 
de carga manifiestamente inferiores.

Jang [55] mostró que el óxido de hierro hidroso amorfo incorporado en diatomitos 
naturales (silicatos de aluminio) era más eficiente que el hierro elemental para la remoción 
de As. No han sido construidas todavía barreras basadas en AA o en IBS.

Silva y col. [56] estudiaron como materiales absorbentes de arsénico para su eventual 
aplicación en BRP oxihidróxidos de hierro simples (HFO) y cargados con carbón activado 
(HFO/AC) y adsorbentes ARM 300. Este último material presentó la mayor capacidad de 
carga, 49 ± 20 g kg-1, seguido por el HFO, 38 ± 2 g kg-1 y finalmente por el HFO/AC – 
solamente 5,5 ± 0,5 g kg-1. 

Barreras compuestas7.3.2.4. 

El cuarto tipo de concepción para BRP es la barrera compuesta o barrera funcional 
múltiple. En este diseño se coloca una primera barrera, localizada aguas arriba de la fuente 
de contaminación de As, en la que el material reactivo es materia orgánica, generalmente 
compostaje o trozos de madera, en la cual se promueve la reducción biológica de los 
sulfatos, con la subsiguiente precipitación de sulfuros metálicos. Aguas abajo de este 
lugar se construye una segunda barrera convencional, p. ej. con Fe(0). En el proceso, los 
sulfuros liberados por la materia orgánica inician la disolución reductiva del As cargado 
en los óxidos e hidróxidos de Fe y Mn, lo cual provoca un aumento de las concentraciones 
de As durante un corto período de elución del As y reduce el tiempo de remediación. Por 
otro lado, la precipitación de los sulfuros de As reduce las emisiones de As y aumenta 
el tiempo de vida de la barrera aguas abajo. La precipitación ocurre como As2S3 o por 
coprecipitación con sulfuros de hierro. Si la concentración en sulfatos del agua subterránea 
fuera muy baja, podría ser aumentada por disolución de yeso [13,57,58]. 

Aplicaciones de BRP7.4. 

Aplicación de Montana7.4.1. 

En junio de 2005 fue instalada una barrera experimental cerca de la ciudad de Helena, en 
Montana (EE.UU.), con una longitud de 9,1 m, un espesor de 7,6 m y un ancho variable 
entre 1,8 y 2,4 m. La barrera quedó localizada cerca de una antigua fundición de plomo y su 
destino era el tratamiento de agua subterránea con concentraciones moderadas de As(III) 
y As(V). La barrera fue construida en 3 días, utilizando equipamiento de excavación 
modificado para permitir la construcción de trincheras profundas que fueron rellenadas 
con una pulpa de un biopolímero. El medio reactivo fue totalmente construido en hierro 
elemental granulado. Las concentraciones de As aguas arriba de la barrera eran superiores 
a 25 g L-1. De las 80 muestras recogidas aguas abajo de la barrera, 11 excedían 0,50 mg 
As L-1, 62 tenían concentraciones inferiores a 0,05 mg As L-1, y 24 eran inferiores al límite 
aceptable de 0,010 mg As L-1. Después de 2 años de operación, las concentraciones aguas 
abajo de la barrera fueron significativamente inferiores.

Aplicación al tr7.4.2.  atamiento de aguas subterráneas contaminadas por el 
drenaje de aguas ácidas de minas de pirita

Uno de los mayores problemas con los que se encuentra el sector de la minería es la 
disposición y tratamiento de los residuos sólidos y efluentes líquidos generados en las 
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etapas de procesamiento. En muchos casos las instalaciones están abandonadas. El 
ejemplo más paradigmático es la minería dedicada al procesamiento de sulfuros donde la 
adecuada gestión de las aguas ácidas generadas en los efluentes de procesos es fundamental 
para reducir el impacto ambiental de la actividad. Generalmente, las mezclas de residuos 
sólidos y líquidos se acumulan en embalses hasta su tratamiento o disposición controlada 
y, durante estos períodos, los residuos de sulfuros pueden ser oxidados por el OD en el 
agua de acuerdo a la siguiente reacción [59]:

sulfuro metálico + agua + oxígeno → metal soluble + sulfato + H+ 	 (13)

Por lo tanto, las aguas de estas balsas presentan cantidades variables de iones metálicos 
(Fe, Zn, Pb, Cu) y no metálicos (As(V), As(III)), una elevada acidez (pH entre 1 y 2) y un 
contenido alto en sulfatos que hacen que sean denominadas aguas ácidas.

Entre los constituyentes de las aguas ácidas de minas, el arsénico ha sido reconocido 
como uno de los contaminantes con mayor impacto en los ecosistemas acuáticos debido a 
su persistencia, toxicidad y bioacumulación, así como los efectos toxicológicos asociados 
[36,38,43-60]. A falta de regulaciones específicas, se ha usado la misma regulación de 10 
µg L-1 de límite para As en agua potable para los procesos de remediación con barreras 
permeables reactivas. 

Si bien en el caso de aguas de escorrentía su canalización, aislamiento y tratamiento 
es relativamente asequible, en el caso de las aguas subterráneas, las tecnologías de 
remediación mediante bombeo y extracción con tratamiento ex-situ y devolución del agua 
tratada al acuífero se hacen difícilmente aplicables debido a su elevado costo y, también 
en muchos casos, por la imposibilidad de alcanzar los estándares de calidad requeridos en 
el agua subterránea [61]. Por ello se ha propuesto la utilización de BRP, reemplazando el 
material del acuífero por materiales reactivos [62, 63]. Las aguas subterráneas se mueven 
a través de la barrera de tratamiento por el flujo natural, o cuando es necesario bombear, 
los pozos pueden estar instalados de manera que el agua contaminante pase a través de la 
barrera reactiva [26,41].

Caso de las colas de minas de Aznalcóllar 7.4.2.1. 

El 25 de abril de 1998 se produjo la ruptura de la represa de colas de minas en Aznalcóllar, 
España [21], y el río Guadiamar recibió una descarga de 6 hm3 de barros y aguas 
ácidas. Este evento causó una gran catástrofe ecológica, y la vida en el río desapareció 
completamente, alcanzando las aguas ácidas los límites del Parque Nacional de Doñana, 
uno de los humedales más importantes de Europa. Además, en los acuíferos próximos a la 
represa, se detectaron niveles de especies metálicas, arsénico, sulfatos y acidez. La opción 
más adecuada para la remediación fue la utilización de una BRP, basada en experiencias 
previas ante una situación similar en la mina de Nickel Rim (Dudbury, Canadá), donde se 
habían detectado sulfatos (2.000-5.000 mg L-1), hierro (250-1.300 mg L-1) y pH ligeramente 
ácido  (5-6) [27]. La colocación de una barrera en base a calcita, materia orgánica y gravas 
posibilitó la reducción de sulfatos a valores entre 200 y 3600 mg L-1 y de hierro a valores 
entre 1 y 40 mg L-1, manteniendo un control de la acidez del agua cercanos a 7. Teniendo 
en cuenta estos resultados, las PBR eran una alternativa viable, eficaz y económica [64].

Teniendo en cuenta los análisis de las aguas subterráneas de los pozos cercanos a la 
balsa de Aznalcóllar, se evaluaron a escala de laboratorio dos tipologías de aguas modelo 
a estudiar (Agua I y Agua II), cuya composición se muestra en la Tabla 7.2; como puede 
observarse, las aguas pueden definirse como sulfato-cálcicas con un pH muy ácido. 
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Atendiendo a la situación del aluvial del río Guadiamar, teniendo en cuenta la 
composición de las aguas subterráneas así como la composición de los lodos dispersados, 
fue necesario actuar en los siguientes aspectos: a) regular la acidez del agua; b) reducir 
el contenido de sulfatos; c) reducir los niveles de metales pesados, especialmente de 
zinc; d) tener presente la posible movilización del As y el efecto de la barrera para su 
reducción. En este caso, la eliminación del As no era un factor tan prioritario ya que sus 
concentraciones estaban próximas a los limites fijados por la OMS [65].

Los materiales utilizados en los ensayos escala de laboratorio se describen en la Tabla 
7.3. La calcita utilizada, de origen natural, se escogió de un tamaño de partícula de 2 mm. 
El estudio evaluó los tipos de compostaje, uno obtenido a partir de materia orgánica de 
residuos sólidos y lodos de depuradora y otro a partir de residuos vegetales de la zona 
próxima a Aznalcóllar. El hierro metálico utilizado en forma de virutas se había utilizado 
industrialmente en barreras reactivas de descontaminación de compuestos organoclorados; 
también se usaron virutas de procesos de mecanización de piezas metálicas de acero de 
fundición. Por último, la fuente de bacterias sulfato-reductoras se obtuvo de la zona 
anaerobia de sedimentos de río.

La Figura 7.4 muestra la evolución de pH y As para las dos tipologías de mezcla 

Compostaje

Tabla 7.2. Composición de las aguas subterráneas 
de los pozos cercanos al embalse de Aznalcóllar 
utilizadas en los experimentos con columnas de 
evaluación de mezclas reactivas de calcáreo, materia 
orgánica y hierro.

Tabla 7.3. materiales utilizados como relleno de las columnas en ensayos de 
laboratorio con agua contaminada del aluvial del Guadiamar (Sevilla, España).
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reactiva (columna 1 (con Fe(s) ZVI) y 2 (sin Fe(s) ZVI)), respectivamente. Con respecto 
al pH, ambos materiales reactivos elevan el pH desde 3 hasta valores alrededor de la 
neutralidad debido a la capacidad de neutralización de la calcita. Durante los dos primeros 
meses de operación, el pH en la columna 2 fue mayor que en la columna 1, posiblemente 
debido a la corrosión del Fe(s) que reacciona bajo condiciones anaeróbicas consumiendo 
acidez y produciendo H2 [66] de acuerdo con la reacción descrita por la ecuación (8). El 
pH en la columna 2 descendió gradualmente y, después de dos meses, alcanzó valores 
similares a los obtenidos por la columna 1 en ausencia de Fe(s). Este descenso de pH 
puede ser atribuido a la precipitación de oxihidróxidos, que posiblemente forman un filme 
en la superficie de las partículas de Fe(s), sobre los sitios de reacción, y reduciendo en 
consecuencia la reactividad del Fe(s) [67, 67]. Después del pasivado del Fe(s), el pH 
queda controlado por la disolución de la calcita en ambas columnas. 

Figura 7.4. Evolución de a) pH y b) concentración de As (µg L-1) para la mezcla reactiva de la 
columna 1 y de la columna 2 con y sin Fe(s) respectivamente, en función del volumen de agua 
tratada en unidades de volumen de columna (1.000 BV)

La eficiencia de las mezclas reactivas con materia orgánica en la eliminación de As 
fue muy elevada en ambas columnas desde el inicio de los experimentos, como muestra 
la Figura 7.4 (b). El material reactivo de la columna 2 que contenía Fe(s) permitió obtener 
niveles de As por debajo del límite fijado por la OMS en aguas de consumo (10 µg L-1) a lo 
largo de todo el experimento (es decir, eficiencia de eliminación del 99,5%). Para la mezcla 
reactiva de la columna 1, se observó una tendencia errática inicial con concentraciones 
de As variables (de hasta 190 µg L-1) durante los dos primeros meses del experimento. 
Después, las concentraciones de As se mantuvieron entre 10 y 20 µg L-1, muy cerca de los 
niveles de la OMS para aguas de consumo. La eficiencia de ambos materiales reactivos 
en la eliminación de metales (Zn, Cu, Cd, Al y Fe) (que no se muestran en este texto) fue 
muy elevada (mayor a 99%). Sin embargo, a pesar la elevada eliminación de especies 
metálicas y As, no se detectó un consumo neto de sulfato, sugiriendo que la eliminación 
de As y de iones metálicos se debe a otros procesos no asociados a la precipitación como 
sulfuros metálicos. 

Desde el inicio de los experimentos, se pudo observar la precipitación de sólidos de 
color marrón y gris claro (oxihidróxidos de hierro y aluminio) en el interior de las dos 
columnas en las que se habían colocado ambas mezclas reactivas. El examen de estos 
precipitados por microscopía de barrido electrónico (MEB) mostró la presencia de una 
capa que revestía la superficie del material reactivo presente en ambas columnas (Figura 
7.5). Esta capa estaba formada por Al, Fe y O con menores cantidades de Zn, Cu y As. 
Estos metales están distribuidos homogéneamente a través de la capa de precipitado de 
acuerdo con el mapeo realizado con microsonda de rayos X (EDS). No se identificaron 
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formas cristalinas reconocibles por difracción de rayos X (DRX) debido a la pequeña 
cantidad presente y a su baja cristalinidad. De forma ocasional, se encontraron framboides 
de sulfuro de hierro a la salida de la columna 2, sugiriendo que se podía alcanzar la 
actividad sulfato-reductora de forma local en presencia del Fe(s). También se pudieron 
encontrar en esta columna cristales octaédricos de Cu(s) metálico, corroborando las 
fuertes condiciones reductoras que se pueden alcanzar localmente en presencia de Fe(s).

Figura 7.5. Agregados de esferulitas de Fe, Al y O con cantidades menores de Zn, Cu y As observados 
en muestras de la columna 2. Se observaron también agregados de forma esférica de Fe, S y Zn 
en menores cantidades junto con la capa de esferulitas.

Estos estudios han reportado que los productos de oxidación del Fe(s) son las fases 
óptimas para adsorber especies de As. Los mecanismos por los que las especies de As(V) 
y As(III) se fijan a la superficie del Fe(s) se están tratando de identificar con la ayuda de 
espectroscopía de absorción de rayos X. Las primeras propuestas indican la formación 
de complejos bidentados de esfera interna con los productos de corrosión del Fe(0) y con 
óxidos de hierro sintéticos (goethita, lepidocrocita, maghemita, magnetita, y hematita).

Se puede concluir que la materia orgánica utilizada en base a compostaje municipal 
se comportó como una fuente de carbón pobre para favorecer los procesos de reducción 
de sulfato. Sin embargo, las mezclas de materia orgánica/calcita/Fe(s) se mostraron muy 
eficientes para eliminar especies metálicas y de As. En el caso del As, las concentraciones 
medidas estuvieron siempre por debajo del valor fijado por la OMS de 10 µg L-1. Ambas 
mezclas reactivas están en fase de validación en una barrera de 120 m de longitud, 1,4 m 
de amplitud y una profundidad media de 6 m en el acuífero del Guadiamar desde el año 
1999 [21]. 

LIMITACIONES DE LAs BARRERAS REACTIVAS DE HIERRO: 7.5. 
UTILIZACIÓN DE ZONAS REACTIVAS

Las barreras reactivas permeables están tratando actualmente una cantidad creciente de 
contaminantes en aguas subterráneas, principalmente de naturaleza orgánica. De hecho, 
numerosos lugares están siendo descontaminados con esta tecnología. Sin embargo, a 
pesar del éxito de estas barreras, existen aún limitaciones significativas que surgen de las 
características físicas y geoquímicas de cada lugar concreto [68]. Este tipo de problemas 
son típicos en aplicaciones de contaminantes inorgánicos (Cr(VI), As(V)), lo que supone 
que para estos casos la tecnología de barreras de hierro no está considerada como probada 
para la EPA. 

La limitación más importante es la falta de información sobre la efectividad a largo 
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plazo del proceso a gran escala. Incluso aunque algunos estudios a escala real parecen 
prometedores y sugieren duraciones para varios medios en el rango de décadas, se deben 
tomar precauciones a la hora de predecir tasas de eliminación en estudios a escala real a 
partir de datos de laboratorio de corta duración. Los índices de eliminación en aplicaciones 
a escala real pueden estar influidos por procesos de largo tiempo como el envejecimiento 
del material reactivo o la disminución de la permeabilidad debida a la precipitación, 
el crecimiento microbiológico, o acumulación de gas, que no pueden ser predichos en 
experimentos de laboratorio a corto plazo [71,65].

Además de las limitaciones físicas impuestas por la geología del lugar y las técnicas de 
excavación comerciales, existen numerosos temas sin resolver concernientes al proceso 
de eliminación. Idealmente, los contaminantes son permanentemente inmovilizados o 
transformados en sustancias no peligrosas. Para las barreras de hierro, una cuestión sin 
resolver es el papel del hierro ferroso, precipitados superficiales y impurezas en el proceso 
de reducción. En teoría, estos compuestos podrían servir no sólo como reductores, sino 
también como catalizadores. El hierro ferroso ligado a la superficie o complejado puede 
ser la especie más directamente responsable de la reducción de un contaminante. Además, 
la fuerza del hierro ferroso como reductor podría ser afectada significativamente por los 
ligandos presentes en el sistema, incluyendo materia orgánica y óxidos metálicos que 
forman complejos con el hierro ferroso [42,67,68].

El reto tecnológico es reducir o eliminar los problemas de posible obstrucción de los 
poros o que sean una barrera física para los lugares activos. Estrategias alternativas para 
eliminar los óxidos incluyen tecnologías de ultrasonido y control de pH. Además, puede 
haber procesos microbianos que ayuden a aliviar la reducción del volumen de poro debido 
a la formación y atrapamiento de hidrógeno gaseoso producido por corrosión anaeróbica 
del hierro [69]. Como ya se dijo anteriormente, la eliminación de metales mediante hierro 
es una combinación de un proceso de transformación y uno de inmovilización, en el que 
el metal se reduce a una forma menos soluble. El principal reto del método es el riesgo 
potencial de removilización debida a disolución de los compuestos formados [70].

Así, se han identificado tres factores importantes que determinan la utilidad de un material 
de hierro metálico para descontaminación in-situ [69,70]. Uno de ellos es el contenido en 
hierro, ya que debe al menos ser suficiente como para reaccionar estequiométricamente 
con el contaminante. Para muchos acuíferos contaminados, la concentración global es 
pequeña, del orden de ppm o ppb; sin embargo, a causa del lento flujo del agua subterránea 
y la división de contaminantes dentro y fuera de la fase sólida, una pluma típica puede 
necesitar entre 100 y 200 años en atravesar un determinado punto [71].

También existe incertidumbre respecto a la fase limitante del proceso de eliminación. 
En sentido general, las velocidades de transformación en una barrera reactiva pueden 
estar controladas por el transporte a la superficie o por la reacción en la superficie. Las 
interacciones entre los procesos abióticos y bióticos representan un reto de investigación 
particularmente difícil debido a la complejidad de la sinergia potencial o efectos 
antagonistas. Por un lado, en estudios a corto plazo, los microorganismos parecen acelerar 
la cinética y mejorar la distribución de productos finales; sin embargo, el efecto de los 
microorganismos sobre la permeabilidad y reactividad a largo plazo es menos conocido.

Además, también se debe tener en cuenta que, aparte de las limitaciones propias de 
la barrera y el medio, también son importantes los costos involucrados. Aún cuando el 
costo total de una barrera reactiva de hierro resulta menor que los de sistemas de bombeo 
y tratamiento, los costos iniciales de instalación de la barrera son mucho más elevados 
y, si se tiene en cuenta que aún se desconocen muchos datos sobre el comportamiento a 
largo plazo, resulta difícil superar las reticencias que el uso de esta tecnología despierta 
para su aplicación comercial.
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El segundo factor es cuán eficientemente es utilizado el reductor. La excavación es la 
parte más costosa económicamente en una descontaminación in-situ. La capacidad para 
reducir una mayor cantidad de moles de contaminante con el mismo número de moles de 
hierro significa que es probable que sea necesario un menor volumen de material de barrera 
para una aplicación específica y, por lo tanto, puede ser reducido el volumen total que 
debe ser excavado [72]. El tercer factor a considerar es el índice de corrosión del hierro, 
ya que las reacciones de corrosión del hierro por el oxígeno y el agua están favorecidas 
termodinámicamente. Es importante que estas reacciones sean lo suficientemente lentas 
en la escala de tiempo del proceso de descontaminación. 

Basándose en las tecnologías de los emplazamientos actuales, resulta dudoso 
que las barreras puedan tener buena relación costo-efectividad en el tratamiento de la 
contaminación en acuíferos profundos (a profundidades mayores de 30 metros), o en 
localizaciones de difícil acceso desde el punto de vista geológico. La inyección de 
material reactivo (por ejemplo, hierro coloidal) mediante fractura hidráulica, mezcla en 
profundidad o inyección a presión puede ser una alternativa que supera las limitaciones 
de profundidad asociadas a las tecnologías comerciales de excavación. Así, una de las 
propuestas de remediación sería la utilización de hierro coloidal o nanopartículas de hierro 
como sustitutos de la utilización de las partículas de hierro, habitualmente en la escala 
milimétrica (3-6 mm). El cambio conceptual de esta aplicación es la que se describe en la 
Figura 7.6 [73]. Cuando la opción de tratamiento es la descrita anteriormente, el objetivo 
es introducir las partículas coloidales o nanométricas en las áreas del acuífero que puedan 
captar la pluma de contaminación. Este tipo de aplicaciones ha sido reconocida en la 
bibliografía como zonas reactivas [74]. Ello supone, tal como describe la Figura 7.6, que 
no es necesario realizar la zanja en la que se introduce el material reactivo, sino que éste 
es introducido utilizando pozos de inyección desde la superficie. 

Figura 7.6. Representación esquemática del cambio que supone el paso de la utilización de barreras 
reactivas con agregados de hierro metálico en la parte superior (tamaño de partícula en la escala 
de 3-6 mm) frente a la utilización de nanopartículas o coloides de hierro [74].
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uso de Nanopartículas de hierro7.6. 

Aumento de la reactividad por disminución de tamaño7.6.1. 

Como se ha dicho anteriormente, el hierro tiene una gran efectividad en la eliminación de 
gran cantidad de contaminantes orgánicos y inorgánicos. Sin embargo, la reactividad está 
limitada por las características del medio, del contaminante y del material. Conseguir una 
reactividad elevada es importante para su aplicación en barreras reactivas, pues la mayor 
parte del costo de esta tecnología se presenta en la fase de excavación e instalación de 
la barrera; por ello, cuanto mayor sea su volumen más crecerá el costo. Así pues, si se 
consigue aumentar la reactividad del material a utilizar, disminuirá la cantidad necesaria 
de éste, y por tanto el volumen final de la barrera.

Una manera de mejorar la reactividad consiste en aumentar el área superficial 
específica del material, ya que así se aumenta la relación área/volumen; es decir, con 
la misma masa total de material reactivo se consigue una mayor masa disponible para 
reaccionar. La cantidad de área superficial disponible está entre las más significativas 
variables experimentales que afectan a la velocidad de reducción de contaminantes. Para 
conseguir mayor área superficial específica se han desarrollado diferentes técnicas para la 
obtención de nanopartículas de hierro y de otros metales [75,76]. 

Además, los métodos de obtención de las nanopartículas son poco costosos, y unidos 
a la gran reactividad de las partículas, pueden ser competitivos frente a las partículas 
de hierro comercial. También se debe tener en cuenta que el material que se utiliza 
habitualmente en barreras reactivas no es hierro puro, sino un producto comercial, que 
consiste en desechos de metal, mayoritariamente hierro fundido y acero de baja aleación, 
y se encuentra recubierto por una gruesa capa de óxido, por lo que su reactividad es 
menor en comparación con la del hierro puro [77]. 

Debido a su reducido tamaño de partícula y elevada reactividad, las nanopartículas 
metálicas pueden ser útiles en una gran variedad de aplicaciones medioambientales como el 
tratamiento del suelo y de sedimentos y la descontaminación de agua subterránea [77,78]. 

En comparación con las partículas convencionales de mayor tamaño, las partículas 
metálicas coloidales y subcoloidales ofrecen varias ventajas potenciales. Entre éstas, se 
incluye, además de una elevada área superficial específica con la consecuente elevada 
reactividad superficial, la flexibilidad de utilización [66,78].

Cálculos teóricos indican que, para partículas coloidales de menos de 1 μm, la gravedad 
tiene un efecto muy pequeño en el transporte y deposición de partículas coloidales en medio 
poroso, y el movimiento browniano (movimiento térmico) tiende a dominar. En solución 
acuosa, las nanopartículas de hierro podrían permanecer suspendidas bajo muy suave 
agitación. Por lo tanto, puede ser factible inyectar partículas metálicas subcoloidales en 
suelos contaminados, sedimentos y acuíferos para la descontaminación in-situ, ofreciendo 
una alternativa con buena relación costo-efectividad a las tecnologías convencionales 
como bombeo y tratamiento, dispersión de aire o incluso las propias barreras reactivas, 
permitiendo además su aplicación en acuíferos que no pueden ser tratados mediante los 
demás métodos por su gran profundidad [79].

El rendimiento global de un sistema de nanopartículas podría ser potencialmente 
miles de veces mejor que el que utiliza hierro comercial. Esto es especialmente 
importante para la inyección de partículas de hierro en aguas subterráneas, pues para 
evitar que haya obstrucciones es beneficioso inyectar únicamente una pequeña cantidad 
de partículas metálicas muy reactivas. Así pues, en cuanto a su aplicación en eliminación 
de contaminantes, las nanopartículas tienen dos aplicaciones principales: 1) inyección 
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directa al medio contaminado o 2) soportarlas en alguna clase de material para su uso 
como barreras reactivas. 

Preparación de nanopartículas de hierro7.6.2. 

Existen diversas formas de preparación de nanopartículas, que se pueden dividir en 
dos grupos principales: métodos físicos y métodos químicos. En el primer grupo, las 
nanopartículas metálicas se forman a partir de átomos en el proceso de vaporización 
del metal y subsiguiente condensación en varios soportes, o se obtienen a través del 
tratamiento de partículas de mayor tamaño en dispersiones coloidales, por medio de 
molinos coloidales, ultrasonido, etc. En el segundo grupo, el método principal es la 
reducción de iones metálicos en solución en condiciones que favorecen la posterior 
formación de pequeños agregados metálicos. Las principales desventajas de la síntesis 
química en fase acuosa son la amplia distribución de tamaños de las partículas metálicas 
y su relativa baja estabilidad [76,80].

Un método sencillo de síntesis de nanopartículas es en solución, en el cual se parte de 
sales de hierro (por ejemplo, FeCl 6H2O, Fe2(SO4) 5H2O o FeCl 4H2O), que son reducidas 
mediante un reductor como hidracina, borohidruro de sodio o hidrógeno, o bien algún 
otro medio especial de reducción [81]. El agente reductor utilizado más habitualmente es 
el borohidruro de sodio, que tiene un poder reductor adecuando para bastantes metales en 
condiciones normales. Para compuestos de Fe(III):

Fe(H2O) + + 3 BH  + 3 H2O → Fe(0)(s) + 3 B(OH)3 + 10,5 H2(g)	 (14)

Para compuestos de Fe(II):

Fe(H2O)  + 2  + 2 H2O → Fe(0)(s) + 2 B(OH)3 + 7 H2 (g)	 (15)

El borohidruro de sodio debe encontrarse en bastante exceso respecto del hierro férrico 
o ferroso para conseguir un rápido y uniforme crecimiento de los cristales de hierro. La 
síntesis a menores concentraciones también es satisfactoria [76]. Aunque es un proceso 
físicamente sencillo, la reducción mediante borohidruro de sales metálicas acuosas es 
una reacción compleja, que es sensible a un variado número de parámetros, entre los que 
se encuentran el pH (que influye en el tamaño de las partículas), y la concentración de 
la solución de borohidruro y su velocidad de adición (que alteran la composición de los 
productos de reacción). 

En estudios realizados, se ha comprobado que las partículas obtenidas eran 
generalmente de tamaño menor que 0,2 μm (mayoritariamente entre 1 y 100 nm) [81] 
con un área superficial específica de aproximadamente 35 m2 g-1 [82] o cerca de los 60 
m2 g-1 [43], mientras que el hierro comercial sólo llega a los 0,9 m2 g-1 [83]. En la Figura 
7.7 se muestran las imágenes de microscopía de barrido electrónico de partículas de Fe(s) 
obtenidas por reducción con borohidruro de sodio [82]. Las partículas obtenidas tenían 
tamaños entre 20 y 120 nm, con un valor medio de 77 nm para las obtenidas de sales de 
Fe(III) y de 87 nm para las obtenidas de sales de Fe(II). Deben tomarse precauciones 
durante el proceso de síntesis de las nanopartículas para evitar la oxidación del hierro 
debido a la presencia de oxígeno, agua y sales formadas en el proceso de reducción [84].
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Figura 7.7. Imágenes de microscopía de barrido electrónico de muestras de Fe(s) coloidal producido 
por precipitación con borohidruro de sodio a partir de a) sulfato de de Fe(III) y b) sulfato de 
Fe(II) [85].

La eficiencia de eliminación de As con nanopartículas de Fe(s) y Zn(s) ha sido estudiada 
en ensayos de laboratorio [85]. En la Figura 7.8 se puede observar que la capacidad de 
reducción es dependiente del pH, especialmente para el caso del Fe(s). Mientras que las 
partículas de Zn(s) muestran una elevada capacidad de eliminación de As en un amplio 
intervalo de pH naturales de aguas subterráneas y superficiales (entre 6 y 10), en el caso 
del Fe(s) la eliminación de As es menor a medida que se van alcanzando valores de pH 
en el rango básico. 

Figura 7.8. Variación de los porcentajes de eliminación de As con nanopartículas de Fe(s) y Zn(s) 
en función del pH [85]. 

El principal obstáculo en la preparación de nanopartículas es su tendencia a agregarse 
para formar partículas de mayor tamaño, reduciendo así su elevada energía superficial. 
Para evitar esto, se pueden preparar en presencia de un tensioactivo que forme una 
microemulsión que mantenga separadas las partículas entre sí. Las microemulsiones 
forman micelas reversibles, y son de especial interés porque se pueden introducir una 
variedad de reactivos en los dominios acuosos de tamaño nanométrico para producir 
reacciones confinadas en las micelas reversibles, alcanzándose materiales de tamaño 
y forma controlados [85]. En estos sistemas, la fase acuosa es dispersada en forma de 
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microgotas, en cuyo núcleo tiene lugar el proceso de agregación, y las partículas en fase 
de crecimiento se encuentran rodeadas por las moléculas de tensioactivo [86,87]. De esta 
forma, se consigue controlar la formación de partículas y sus dimensiones de manera 
sencilla y sin elevados costos [88]. Otra manera en que también se pueden conseguir 
partículas de menor tamaño es mediante el uso de ultrasonido en el proceso de formación 
de las nanopartículas, ya que tiende a separarlas.

Estabilidad de las nanopartículas metálicas7.6.3. 

Una de las preguntas más frecuentemente formuladas sobre la tecnología de nanopartículas 
es su rendimiento a largo plazo y su reactividad. Debido a su reducido tamaño y elevada 
área superficial, las nanopartículas reaccionan muy rápidamente con una gran variedad de 
oxidantes en aguas subterráneas, incluyendo oxígeno disuelto, materia orgánica natural 
y agua. Se especula que las nanopartículas pueden tener un tiempo de vida limitado en 
el ambiente subterráneo [81,88]. En experimentos llevados a cabo con nanopartículas de 
hierro, se observa oxidación superficial significativa tras reducidos períodos de tiempo, 
cambiando su color de oscuro a un marrón claro. Algunos experimentos han mostrado que 
la reactividad disminuye sustancialmente tras una exposición al aire durante unos días.

Sin embargo, se ha observado un cambio de color mucho más reducido en las 
nanopartículas bimetálicas de hierro y paladio. Estas partículas han mostrado bastante 
estabilidad bajo condiciones ambientales y se espera, por lo tanto, que puedan permanecer 
reactivas durante extensos períodos de tiempo en el ambiente subterráneo [89].

Estudios realizados sobre el contenido en agua de las partículas de hierro sugieren que 
es posible que haya un límite de vida para las nanopartículas. Debido a la corrosión del 
medio, el tiempo de vida estimado para nanopartículas metálicas de valencia cero será 
más limitado que el de partículas de hierro de menor área superficial. Las nanopartículas 
de hierro contienen considerablemente mayor cantidad de agua, ligada tanto física como 
químicamente, que las partículas de mayor tamaño de hierro comercial. Mientras que las 
nanopartículas no pierden su poder reductor durante un período de un año o más, una 
exposición al aire a más largo plazo puede finalmente deshidratarlas para formar óxidos 
superficiales menos porosos y menos reactivos [90]. Aunque es generalmente reconocido 
que las nanopartículas de hierro son poderosas en la eliminación de contaminantes, la 
química coloidal de estas partículas es tal que tienden a aglomerarse y adherirse a la 
superficie del suelo. Es por ello que se trabaja en la inmovilización de estas partículas 
para evitar la aglomeración. 

También es necesario estudiar la reactividad relativa y eficiencia atómica de diferentes 
clases de formas de hierro medidas durante prolongados períodos de tiempo, ya que son 
relevantes en la eliminación de contaminantes de plumas que avanzan lentamente. Se 
ha comprobado que las nanopartículas soportadas en resinas poliméricas hacen un uso 
más efectivo a corto plazo, pero aún queda por determinar qué formas de hierro son 
más efectivas durante períodos de tiempo de décadas o cientos de años, para lo que son 
necesarios estudios acelerados de corrosión y reactividad [91]. 

Debería prestarse mayor atención a los fundamentos de la química de las 
nanopartículas en el ambiente, como por ejemplo, la transformación del contaminante en 
la interfaz nanopartícula-agua. Es necesario llevar a cabo más estudios a escala real para 
investigar los mecanismos de transporte y reacción para poder determinar el potencial y 
las limitaciones de la tecnología. A través de una mayor comprensión de la geoquímica 
de las nanopartículas tanto en demostraciones básicas como reales en ambientes bien 
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caracterizados, las perspectivas de explotación exitosa de la tecnología de nanopartículas 
para aplicaciones ambientales parecen muy positivas [92].

7.7.  Inmovilización de nanopartículas metálicas sobre soportes 
poliméricos
Las nanopartículas son inestables y, si poseen suficiente movilidad pueden coagular, se 
agregan y se sinterizan fácilmente. Cuando las partículas metálicas son depositadas sobre 
un soporte, se encuentran a suficiente distancia unas de otras y, si puede obstaculizarse 
la migración superficial, las nanopartículas pueden ser mantenidas sin decantar. Cuanto 
mayor es la interacción metal-soporte, más efectiva será la estabilización de las 
nanopartículas; sin embargo, se debe evitar una interacción demasiado fuerte que cause 
reacción química [92-94].

La elevada área superficial respecto al volumen de las nanopartículas ofrece cinéticas 
de sorción o reacción favorables. Sin embargo, la aplicación de nanopartículas en 
columnas de lecho fijo, barreras reactivas in-situ y en aplicaciones de flujo similares no 
es posible debido a las elevadas pérdidas de presión. Además, estas nanopartículas no son 
duraderas y tienen poca fuerza mecánica. Aprovechar estas nanopartículas y sus agregados 
apropiadamente en lechos poliméricos ofrece nuevas oportunidades que permiten una 
rápida implementación en el área de separación y control medioambiental. Mientras que 
las nanopartículas mantienen sus propiedades intrínsecas de sorción/desorción, rédox, 
ácido-base o magnéticas, el robusto soporte polimérico ofrece excelentes propiedades 
mecánicas, de durabilidad e hidráulicas en los sistemas de flujo [94]. Idealmente, 
sería deseable desarrollar una nueva clase de materiales que combinen las excelentes 
características hidráulicas de los lechos de polímeros esféricos con las favorables 
propiedades de sorción, rédox y magnéticas de las nanopartículas inorgánicas [95-96]. 

Conceptualmente, las nanopartículas inorgánicas soportadas en una matriz polimérica 
consisten en sustratos poliméricos que son utilizados para retener los ingredientes activos 
que son, sin embargo, permeables a los solutos disueltos de la fase acuosa. Las resinas 
poliméricas de intercambio catiónico son de los sorbentes menos costosos, duraderos 
y más ampliamente disponibles del mundo. El uso de este material como sustrato hará 
probablemente a esta tecnología competitiva en relación a su costo respecto a otras 
existentes [96]. Como soporte, se utilizan generalmente resinas de intercambio catiónico, 
formadas por partículas esféricas que contienen un grupo funcional como puede ser el 
sulfónico, aunque también existen otras posibilidades como el carboxílico.

El proceso de preparación de las nanopartículas se lleva a cabo al mismo tiempo que el 
de inmovilización; en este proceso, el grupo sulfónico, por ejemplo, al entrar en contacto 
con una sal de hierro en solución acuosa, tiene tendencia a perder el protón y a unirse al 
catión de hierro. A continuación, se añade a la fase acuosa solución de borohidruro de 
sodio, que reacciona con el hierro, reduciéndolo a hierro metálico (Figura 7.9). 
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Figura 7.9. Proceso de inmovilización de nanopartículas de hierro en resinas sulfónicas de 
intercambio iónico [90].

Se observa un importante incremento en la constante aparente de corrosión cuando 
el número de moles de hierro utilizados es más de unas diez veces el número de moles 
de contaminante. Este hecho sugiere que únicamente un 8-10% del hierro en el material 
parece estar ubicado en sitios superficiales activos. Cuando el contenido de hierro es menor 
que esta cantidad, estos sitios superficiales se encuentran saturados, y la transferencia de 
masa del analito al hierro obstruido se convierte en la etapa limitante de la reacción, por 
lo que el proceso de reducción transcurre a una velocidad mucho más reducida [97]. 
En estudios realizados, se ha demostrado que la tasa de eliminación de contaminantes 
mediante nanopartículas soportadas en resinas poliméricas es mayor que las de partículas o 
polvos de hierro comercial. Las mayores tasas de reacción y el mayor número de moles de 
contaminante reducido a nivel global sugieren que las nanopartículas de hierro soportadas 
en resinas poliméricas pueden ser un material apropiado para descontaminación in-situ.

Las nanopartículas de hierro, con área superficial mayor que el hierro comercial 
utilizado habitualmente, tienen una significativamente mayor eficiencia atómica para 
la eliminación reductiva de contaminantes. La combinación de elevados índices de 
reacción y mayor eficiencia atómica sugiere que las nanopartículas soportadas en resinas 
poliméricas permitirán volúmenes significativamente menores de excavación cuando se 
utilizan en la descontaminación de aguas subterráneas contaminadas [98]. 

Sin embargo, es necesario aún llevar a cabo estudios de la influencia del flujo entrante 
de agua y oxígeno disuelto, que podrían reducir la eficiencia atómica, así como de la 
conductividad hidráulica, ya que un agrupamiento de las nanopartículas podría afectar 
negativamente a la permeabilidad e impedir el flujo del agua a través de la barrera [84]. 

PROBLEMAS A resolver en la tecnología de BRP de hierro 7.7. 
Metálico

La implementación de la tecnología de barreras reactivas de hierro metálico debe afrontar 
aún diversos retos: la producción y acumulación de subproductos de la reacción de 
eliminación de contaminantes debida a la baja reactividad del hierro respecto de la del 
contaminante; el descenso de la reactividad del hierro con el paso del tiempo, debido 
probablemente a la formación de capas pasivantes o a la precipitación de hidróxidos y 
carbonatos metálicos, y dificultades de ingeniería en la construcción de barreras de metal 
en acuíferos profundos.

Una manera de superar algunos de estos inconvenientes consiste en incrementar la 
reactividad del material que forma la barrera, pues así se aumenta la velocidad de reacción 
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y se puede retardar la obstrucción de la barrera. El área superficial del hierro sólido tiene 
una influencia directa en el número de sitios superficiales activos presentados a la pluma 
de contaminante. Reduciendo el tamaño de las partículas de hierro debería incrementarse 
el área superficial y en consecuencia el índice de reacción. Aumentar el área superficial 
específica también debería implicar un aumento de la fracción de átomos de hierro que 
se encuentran en la superficie de la partícula, creando así una mayor capacidad reductiva 
por gramo. Esto podría permitir el uso de cantidades menores de hierro en el tratamiento 
de la pluma de contaminación. La capacidad de reducir el volumen de excavación a través 
del uso de barreras de menor grosor y menores volúmenes de excavación es un factor 
importante, pues la excavación ocasiona el mayor costo económico en el uso de barreras 
reactivas permeables. 

Como se ha dicho, varios estudios han demostrado que las nanopartículas de hierro 
soportadas son mejores respecto al hierro comercial habitualmente utilizado para 
la eliminación de diversos contaminantes en ensayos discontinuos, aunque aún son 
necesarios estudios en condiciones reales y de larga duración. En relación molar, las 
nanopartículas de hierro soportadas en resinas poliméricas reducen entre 20 y 30 veces 
más contaminante que el hierro comercial. Ensayos realizados con una duración de 60 
días muestran que el 90% de la reducción ocurre durante las primeras 48 horas, tanto 
si se trata de nanopartículas soportadas, no soportadas o de tamaño comercial [99]. El 
soporte en sí mismo dispersa las partículas de hierro, incrementando así el área superficial 
específica total, y proporciona mayor conductividad hidráulica evitando la aglomeración 
de las nanopartículas. La reducción mediante el borohidruro produce nanopartículas de 
hierro metálico similares en cuanto a tamaño y área superficial, independientemente del 
material de soporte utilizado. 

No obstante, un aspecto importante es el volumen añadido necesario para incluir el 
material de soporte en el medio. Las resinas contienen sólo alrededor de un cuarto de la 
cantidad total de hierro por gramo de la que hay en el hierro comercial, y la presencia 
del soporte incrementa la masa global en un factor de 5. Aún así, estudios realizados 
han demostrado que pesos equivalentes de nanopartículas soportadas en las resinas 
pueden reducir 20 veces más Cr(VI) que partículas de hierro comercial tomando como 
base el hierro presente, y esta disparidad aumenta al disminuir la concentración de 
contaminante. 

Sin embargo, es difícil determinar un índice de corrosión de las partículas de hierro, 
ya que diversos experimentos han demostrado que tanto el material de soporte como el 
método de preparación causan un importante efecto en la reacción electroquímica de 
los materiales compuestos [100]. Finalmente, la conductividad hidráulica es un aspecto 
importante para barreras que se suponen permeables. Los flujos de agua subterránea son 
altamente sensibles a los cambios en permeabilidad, y una barrera instalada resulta inútil 
si la conductividad hidráulica de la barrera es suficientemente diferente del ambiente 
circundante como para redirigir el flujo de contaminante al exterior de la barrera. Se 
espera que el comportamiento de las nanopartículas soportadas sea similar al de las 
partículas de hierro comercial, en el que no ha constituido un parámetro importante en las 
barreras existentes. 

electrocinética7.8. 

El término electrocinética (electrokinetic remediation – EK) designa, en realidad, una 
serie de tecnologías distintas. Podemos considerar esencialmente dos grandes variantes.
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La primera se basa en la remoción de iones (y/o de compuestos orgánicos polares) 
utilizando la electromigración, es decir, haciendo que los iones se movilicen bajo la 
acción directa de un campo eléctrico; este abordaje apareció teóricamente esbozado 
entre 1958 y 1981, habiendo sido comercializado a partir de 1988. El objetivo de la 
tecnología es, por lo tanto, promover la electromigración con recirculación externa de los 
electrolitos, bombeados a partir de los compartimientos, e involucrando los electrodos 
creados colocando paredes físicas permeables a los iones pero con capacidad para 
contener el anolito y el catolito. La segunda variante, iniciada por Casagrande en 1947 
y posteriormente desarrollada por Honig en 1987 [101], privilegia la electroósmosis y 
se basa en el movimiento del agua a través de la doble capa eléctrica creada en el medio 
poroso. Los contaminantes son transportados a través de la capa de agua que se mueve 
en dirección al cátodo o en dirección a un medio adsorbente colocado en su trayectoria, 
no existiendo recirculación de electrolitos. Este abordaje fue iniciado en el Instituto 
Tecnológico de Massachussets en 1989. De estos dos abordajes, la electromigración está 
desplazando progresivamente al electroosmótico.

Cuando se colocan electrodos sometidos a un determinado potencial en una solución 
acuosa o en un suelo húmedo, el primer fenómeno que ocurre es la electrólisis del agua. 
La solución se vuelve ácida en el ánodo debido a la producción de iones hidrógeno y 
a la liberación de oxígeno, mientras que en el cátodo la solución se vuelve alcalina, 
produciéndose aniones hidróxido y la liberación de hidrógeno (Figura 7.10). Mientras 
que en el ánodo el pH puede caer a valores inferiores a 2, en el cátodo puede sobrepasar 
12, dependiendo de la intensidad de corriente aplicada. En el cátodo:

H2O + e- → ½ H2 + OH-		  (18)

En el ánodo:

H2O → 2 H+ + ½ O2 + 2 e-			   (16)

Figura 7.10. Movimiento de los iones en EK. 
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La mayor parte de los suelos son conductores debido a la presencia de iones disueltos en 
el agua del suelo, como calcio, sodio, potasio, carbonatos, ácidos grasos, nitratos, fosfatos, 
sulfatos y cloruros. Una humedad de 5% es suficiente para permitir la movilización de 
estos iones. Se crea entonces, bajo la acción de la corriente eléctrica, un frente ácido que 
se mueve del ánodo al cátodo por migración y advección originando la desorción de los 
contaminantes del suelo. Como el H+ tiene una movilidad bastante superior a la de los 
otros iones, transportará una fracción elevada de la corriente total. El proceso origina una 
acidificación temporaria de la zona del suelo que se encuentra en tratamiento, no siendo 
posible prever teóricamente el tiempo necesario para que posteriormente se establezca un 
nuevo equilibrio. La movilidad del catión hidronio es alrededor de dos veces superior a 
la del ion hidróxido, y significativamente superior a la de los iones metálicos. A pesar de 
esto, en el suelo, el catión hidronio es rápidamente adsorbido por los sitios de intercambio 
iónico allí existentes, liberando los iones metálicos al electrolito. Al mismo tiempo, 
ocurre un movimiento similar de aniones hidróxido, más lento y en sentido contrario 
(del cátodo al ánodo), readsorbiendo los aniones adsorbidos en las partículas del suelo. 
El encuentro de los cationes metálicos con el frente de aniones OH-, que se mueven en 
sentido contrario, puede originar una zona de precipitación. En la práctica, esta formación 
se evita haciendo el catolito ligeramente ácido. 

Los factores principales a considerar en la concepción de una instalación para remoción 
de As por electrocinética son las siguientes:

- Creación de compartimientos catódicos y anódicos a través de membranas permeables 
a los iones (aniónicas o catiónicas), con un diámetro de 100 a 120 mm, que se colocan en 
el medio contaminado y se unen a un sistema centralizado de gestión de los electrolitos. 
Cada membrana tiene un electrodo en su interior. Se construyen filas alternadas de ánodos 
y de cátodos. Los electrolitos son circulados en circuito cerrado entre las membranas de 
los electrodos y el sistema de gestión de los electrolitos (SGE). A través de los electrolitos, 
el pH se mantendrá en un valor determinado. 

- Se aplica entonces una diferencia de potencial a los electrodos. El agua se electroliza 
en los electrodos, formándose en el ánodo iones H+ y O2↑, mientras que en el cátodo se 
forma OH- e H2↑. Los iones migran a través de los compartimientos del suelo originando 
una considerable variación temporaria de pH que desorbe los iones contaminantes. No es 
necesario adicionar ácido al suelo.

- Una vez desorbidos, los iones contaminantes migran a los respectivos electrodos 
bajo la acción del gradiente de tensión aplicado (electromigración, Figura 7.11). Los 
aniones migran a los ánodos y los cationes a los cátodos, pasan a través de los envoltorios 
de los electrodos y entran al sistema de circulación de electrolitos.

- El punto crítico en el control del sistema es la gestión cuidadosa del pH y de otras 
condiciones del electrolito en los compartimientos de los electrodos.

- Los contaminantes son recuperados a partir de la solución proveniente de la 
circulación de los electrolitos.

Cuando la conductividad de los electrolitos alcanza aproximadamente 20 S m-1, los 
electrolitos son bombeados a una instalación de tratamiento asociada. Dependiendo del 
tipo de contaminantes, pueden ser tratados por:

- NaOH para precipitar hidróxidos metálicos, que son después removidos por un filtro 
prensa. La cantidad de lodo producido depende no sólo de la concentración de metales 
pesados sino también de la concentración de hierro, metales alcalino-térreos e iones 
alcalinos, carbonatos, bicarbonatos, magnesio, etc. Como regla aproximada, entre 0,05 y 
0,1% del volumen del suelo tratado se recoge como residuo.
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- Intercambio iónico.
- Otro adsorbente (en el caso del As: alúmina activada, óxidos e hidróxidos de hierro, etc.).

Figura 7.11. Esquema del tratamiento por EK basado en la electromigración.

En medio alcalino, las especies de arsénico son débilmente adsorbidas, a pesar 
de que el As(V) se adsorbe más fácilmente que el As(III). Las condiciones alcalinas 
favorecen la electromigración del arsénico, a pesar de que ésta es muy lenta [102]. Para 
mejorar el proceso, se agrega hipoclorito de sodio en el compartimiento catódico. En 
los experimentos realizados por Hécho [103], se agregó hipoclorito directamente en el 
compartimiento catódico, se comenzó a recoger arsénico en el anolito después de 15 días. 
Después, la remediación aumentó rápidamente: pasados 20 días, 60% del arsénico había 
sido eliminado, después de que la velocidad de eliminación comenzó a disminuir. La 
eliminación completa tardó 41 días, y los análisis mostraron que la concentración residual 
de arsénico en el suelo era inferior a 1 ppm.

Otra alternativa es la adición de agentes complejantes, como el EDTA, que compiten 
favorablemente con el suelo en la captación de metales. Normalmente, se puede agregar una 
combinación de tres tipos de reactivos: agentes quelantes, soluciones ácidas y surfactantes 
catiónicos. Yuan [104] ensayó comparativamente la EK de un mismo suelo en cuatro 
condiciones operativas diferentes: 1) con el agua subterránea tal cual, y adicionando 2) 
cloruro de cetilpiridinio, 3) ácido cítrico y 4) EDTA. Los sistemas con aditivos mostraron 
mejor comportamiento que el agua natural. El mejor comportamiento fue evidenciado 
por el sistema EK-EDTA con un gradiente de tensión de 3,3 V m-1; al mismo tiempo, se 
verificó una disminución de la permeabilidad electroosmótica. Se verificó también, en 
este tipo de tratamiento, que la eficiencia de la remoción depende más de los mecanismos 
de electromigración que de los mecanismos de electroósmosis. En efecto, el flujo 
electroosmótico intensivo en el cátodo originó un retardo en la electromigración del As 
hacia el ánodo. La cantidad de As recogida en el compartimiento anódico fue 2,4 veces 
superior a la cantidad recogida en el compartimiento catódico.

Leszczynska [105] estudió la remoción por electrocinética del pesticida 
denominado arseniato de cromo y cobre. Los estudios fueron hechos con caolín 
contaminado artificialmente, utilizando una fuente de corriente continua. Se comparó 

Sistema de Control de Proceso
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el comportamiento del sistema tal cual y con adición de reactivos, NaOH y NaOCl. Los 
sistemas con aditivos se comportaron de una forma más eficiente, con remociones de 
74,4% (NaOH) y 78,1% (NaOCl).

Una instalación de tratamiento de As por EK fue construida en Loppersum, una 
pequeña ciudad en el norte de Holanda. El suelo del lugar, de naturaleza arcillosa, 
estaba contaminado con As en concentraciones de alrededor de los 400-500 mg kg-1 
hasta una profundidad máxima de 2 m. La fuente de la contaminación era el compuesto 
Na2HAsO4.7H2O usado, en la preservación de la madera. Existían dos áreas contaminadas: 
una de 10 × 10 × 2 y otra de 10 × 5 × 1 m. Inicialmente, se aplicó un gradiente de potencial 
de 40 V m-1, que en seguida disminuyó a 20 V m-1, con una densidad de corriente de 4 A 
m-2 (el área transversal total era de 110 m2). Se crearon 10 sitios de monitoreo. Después 
de 65 días, alrededor de 75% del área ya tenía una concentración inferior a la fijada 
como objetivo, 30 mg kg-1. La remediación del área restante se realizó más lentamente. 
Se decidió entonces detener la remediación y excavar el suelo. Se verificó que existían 
objetos metálicos que alteraban las trayectorias de la corriente eléctrica, retardando la 
remediación de los suelos en su vecindad. En resumen, fueron tratados 250 m3 de suelo, 
con una concentración media de arsénico de 115 mg kg-1 y una concentración máxima de 
500 mg kg-1. La concentración media final fue de 10 mg kg-1 y la máxima de 29 mg kg-1. 
El consumo de energía fue de 150 kWh ton-1. La duración de la operación fue de 80 días 
de 18 horas, habiendo la EK removido 38 kg de As, mientas que los restantes 14 fueron 
removidos por excavación.

Tratamiento Químico 7.9.  In-situ

Se denomina tratamiento químico in-situ al conjunto de tecnologías que tienen en común 
la introducción por inyección de un reactivo químico en el seno de un acuífero, aguas 
arriba del lugar contaminado; éste reacciona con el contaminante transformándolo a una 
forma inocua; eventualmente, se puede bombear un determinado caudal de agua aguas 
abajo que podría ser recirculada para la inyección. Se deben considerar simultáneamente 
las siguientes acciones:

- Aumento de la velocidad de salida del agua subterránea a través de la zona contaminada 
por el aumento del gradiente hidráulico obtenido por las acciones de inyección (elevación 
del nivel hidrostático) y de extracción (disminución del nivel hidrostático).

- Reacción química de transformación del contaminante en el seno del acuífero.
En el caso del arsénico, la tecnología más eficiente involucra la introducción alternada 

en el acuífero de dos soluciones: una de peróxido de hidrógeno y otra de cloruro férrico. El 
peróxido de hidrógeno oxida el H2O2 As(III) a As(V), de acuerdo a la siguiente reacción:

HAsO2 + H2O2 → H3AsO4 + 2 H+ + 2 e-    (E0 = 0,56 V)		  (20)

El cloruro férrico estabiliza el As por coprecipitación en forma de arseniato férrico y 
otros precipitados insolubles. La reacción de precipitación es la siguiente:

Fe3+ + AsO  → FeAsO4	 (Kps = 5,7 × 10-21) 		 (17)

Las dos soluciones pueden ser inyectadas secuencialmente. Como la reacción de 
oxidación por el peróxido tiene una cinética bastante rápida, el FeCl3 puede ser inyectado 
poco tiempo después.

Esta tecnología fue utilizada en la remediación de un lugar en Tacoma [106], estado de 
Washington, EE.UU., donde existían contaminaciones en el agua subterránea originadas 
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por arsenito de sodio. Las soluciones fueron inyectadas ya sea utilizando el direct-push 
injection (inyección directa) con un espaciado entre los sitios de 4,5 m, o por agujeros 
de inyecciones para la introducción de volúmenes mayores. El diseño del sistema de 
inyección es el criterio esencial en el éxito de la tecnología.

Otra alternativa tecnológica disponible es la fijación química in-situ, en la que se 
pretende, a través de la inyección de reactivos apropiados en el subsuelo, favorecer la 
formación de fases sólidas insolubles que incluyan arsénico presente en el suelo o en el 
agua subterránea, disminuyendo drásticamente su solubilidad. Por ejemplo, los suelos 
con compuestos de As relativamente solubles, tal como el caso de los contaminados por 
aplicación del herbicida trióxido de arsénico, As2O3, pueden ser tratados introduciendo en 
el subsuelo por inyección de reactivos que formen compuestos de As más insolubles, como 
FeSO4 y KMnO4, disminuyendo drásticamente la lixiviabilidad del arsénico. Se estudió 
la aplicación de varias soluciones, habiéndose concluido que el reactivo más eficiente 
era el sulfato ferroso [107]. Seidel [108] estudió la fijación del arsénico contenido en los 
residuos mineros (tailings) a través de la formación de precipitados de hierro en el interior 
de una presa de almacenamiento. Los precipitados de hierro se originaron in-situ por el 
tratamiento aeróbico de soluciones de sulfato ferroso que fueron inyectadas en el lugar.

Otros abordajes7.10. 

Otro abordaje ensayado experimentalmente [109] fue la combinación de la electrocinética 
con una barrera reactiva permeable. Los investigadores ensayaron a nivel de laboratorio 
la inserción de una barrera reactiva permeable en el interior de una celda electrocinética. 
Los mejores resultados fueron obtenidos con una barrera construida con FeOOH, 
utilizando un gradiente de tensión de 2 V cm-1. La electromigración predomina sobre el 
flujo electroosmótico y el As es removido por adsorción y precipitación en los hidróxidos 
de hierro, habiéndose encontrado una capa de pasivado que involucra los gránulos de los 
hidróxidos.
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Importancia de la matriz de agua a tratar  
en la selección de las tecnologías  
de abatimiento de arsénico 

Ana María Sancha

INTRODUCCIÓN8.1. 

El análisis y evaluación de las características de la matriz de agua a tratar, es decir de 
los constituyentes del agua, es un factor de gran importancia en el proceso de selección 
de tecnologías de abatimiento de arsénico. La matriz del agua corresponde al conjunto 
de constituyentes en solución, ionizados o no ionizados que, global o individualmente, 
pueden tener efectos sobre la eficiencia de los procesos involucrados en las diferentes 
tecnologías de abatimiento de arsénico, ya que inciden en la especiación o forma en que 
se presenta el arsénico en el agua y/o en la competencia que deberá enfrentar el arsénico 
por los sitios de reacción / adsorción / intercambio, según sea la tecnología de abatimiento 
seleccionada [1].

Entre los casos más documentados de contaminación de aguas con arsénico, se 
encuentran los de Taiwán, Mongolia Interior, Chile y Argentina, donde las aguas mostraron 
enormes diferencias con respecto a la matriz, aún cuando contenían concentraciones de As 
en rangos similares. En la Tabla 8.1 se dan algunos antecedentes sobre estas matrices. 

En el caso de Taiwán y Mongolia Interior [4], la mayor parte del As (70-90%) se 
presenta en forma de As(III), y el agua contiene gran cantidad y variedad de materia 
orgánica de origen natural (MON), lo que sugiere la posibilidad de presencia de especies 
organoarsenicales complejas. En el caso de Chile [2], los antecedentes muestran que el 
agua no presenta MON, pero presenta dureza, silicatos, boro, salinidad alta y condiciones 
oxidantes, de modo que el As se presenta en forma de As(V). En el caso de Argentina [3], 
la matriz de agua contiene fluoruro, vanadio, silicatos y alcalinidad alta.

Otros antecedentes muestran que en el caso de Hungría [5], la matriz de agua contiene 
concentraciones elevadas de ion amonio, hierro y manganeso, así como de sustancias 
húmicas y arsénico. Otros casos conocidos, como los de India y Bangladesh, están poco 
documentados a este respecto.

Las diferentes tecnologías de abatimiento o procesos de tratamiento actualmente en 
uso para remover arsénico del agua tienen sus propios requerimientos respecto a calidad 
de aguas, por lo que un buen conocimiento de los constituyentes de la matriz del agua a 
tratar puede contribuir significativamente al éxito de esta selección, es decir, la obtención 
de la mayor eficiencia posible en remoción de Arsénico posible con la tecnología 
seleccionada.
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Tabla 8.1. Algunos constituyentes (mg L-1) de matrices de agua con arsénico. Casos: Chile, 
Argentina, Mongolia, Taiwán.

Algunas experiencias, en países como Argentina [6, 7] y Chile [8], muestran grandes 
diferencias entre las eficiencias de remoción esperadas y las obtenidas, en terreno, 
derivadas del impacto de la matriz del agua en la tecnología seleccionada.

TECNOLOGÍAS DE ABATIMIENTO DE ARSÉNICO8.2. 

Este tema se ha tratado extensamente en el Capítulo 1 de este libro y en los siguientes. 
Resumiendo, las tecnologías de abatimiento de arsénico más conocidas utilizan procesos 
del tipo coagulación-floculación, sorción, intercambio iónico o procesos de membrana 
[9]. Son más recientes otras tecnologías como las basadas en procesos avanzados de 
oxidación tales como fotocatálisis heterogénea/hierro cerovalente y otros, como se ha 
visto en el Capítulo 5. 

En el caso de la coagulación, pH y alcalinidad que favorezcan la formación de 
los hidróxidos metálicos por reacción del agente coagulante con el agua, así como 
condiciones de óxido-reducción tales que favorezcan la presencia de As(V), especie que, 
casi siempre, resulta mas fácil de remover [9], influirán sobre la eficiencia de remoción. 
En el proceso de coagulación, el pH es un parámetro que incide en el comportamiento 
del agente coagulante. La presencia en la matriz de agua de constituyentes que pudieran 
competir con el As por los sitios de adsorción, en los hidróxidos formados para este 
efecto, representa un factor que podría limitar la eficiencia de este proceso.

En el caso de las tecnologías basadas en procesos de adsorción, el abatimiento de 
arsénico se consigue por fijación de la especie arsenical (adsorbato) sobre la superficie 
de una sustancia sólida (adsorbente). En el caso de que se usen materiales adsorbentes 
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orgánicos (celulosa), la eficiencia de la remoción de As dependerá del tipo y variedad 
de los grupos funcionales adsorbentes que están naturalmente presentes en las materias 
orgánicas [10]. Por otra parte, la presencia en la matriz de agua de especies iónicas que 
puedan competir con el arsénico por los sitios de adsorción, es un elemento clave en 
las eficiencias de abatimiento de arsénico que pueden alcanzarse con esta tecnología. 
Una adecuada selección de tecnologías de abatimiento de arsénico en base a procesos 
de adsorción debería considerar, para cada adsorbente, información sobre la cantidad de 
grupos funcionales cargados existentes en su superficie, la carga superficial, la superficie 
potencial, las constantes de estabilidad de los compuestos formados en la superficie de los 
adsorbentes y el efecto del pH sobre el arsénico adsorbido.

Por su parte, la tecnología de intercambio iónico utiliza resinas que pueden intercambiar 
iones del agua en tratamiento que circula a través de las resinas, cediendo a cambio una 
cantidad equivalente de otros iones. El intercambio se realiza entre iones del mismo signo. 
La presencia en la matriz de agua de iones que compitan con el arsénico por los sitios de 
intercambio contribuirá, al igual que en el caso de los procesos de adsorción, a limitar la 
eficiencia de este proceso de abatimiento.

El uso de tecnologías de membranas (ósmosis inversa y nanofiltración) coloca al agua 
con arsénico en contacto con una membrana porosa y, por acción de una fuerza impulsora, 
se consigue separar el arsénico en función del tamaño de poro de la membrana y de las 
interacciones arsénico-membrana. En este proceso, la presencia en la matriz de agua de 
constituyentes que pudieran ensuciar o colmatar la membrana podría incidir fuertemente 
en la eficiencia del proceso de abatimiento.

 En el caso de tecnologías que usan los sistemas hierro cerovalente (ZVI), la eficiencia 
del sistema dependerá de la adsorción superficial del As en los productos de corrosión 
formados, como oxihidróxidos de hierro [11,12], de la precipitación del arsénico por 
formación de (Fe3(AsO4)2.8H2O), de la coprecipitación del arsénico con carbonatos [13] 
y de reacciones rédox como la oxidación de As(III) a As(V) por productos de corrosión 
o impurezas tales como dióxido de manganeso [14]. En general, las tasas de remoción 
de As(V) por ZVI serán altamente dependientes de la generación continua de sitios de 
adsorción de óxidos de hierro.

CARACTERÍSTICAS DE LA MATRIZ DE AGUA QUE INCIDEN EN LA 8.3. 
SELECCIÓN DE LAS TECNOLOGÍAS DE ABATIMIENTO DE ARSÉNICO

El elemento básico de una matriz de agua que se somete a alguna tecnología de 
abatimiento de arsénico, es el arsénico mismo y, específicamente, la forma o especie bajo 
la cual se presente. El arsénico puede estar acompañado de una gran variedad de macro- y 
microconstituyentes. Para el caso de los aniones, se destacan como macroconstituyentes: 
cloruro (Cl-), sulfato (SO4

2-
 ) y bicarbonato (HCO3

-) y, como microconstituyentes, nitrato 
(NO3

-) y fosfato (PO4
3-

 ). Para el caso de los cationes, se destacan como macroconstituyentes 
sodio (Na+), potasio (K+), calcio (Ca2+) y magnesio (Mg+2) y, como microconstituyentes, 
una gran variedad de trazas metálicas, según sea el origen del agua. Se unen a estos 
constituyentes los silicatos  y el carbón orgánico disuelto (COD), los que pueden llegar 
a jugar un importante rol en la eficiencia de muchas de las tecnologías actualmente 
disponibles para la remoción de arsénico.

El pH, alcalinidad, dureza y potencial rédox, características globales del agua que se 
derivan de los constituyentes de la matriz, también pueden influir en la eficiencia de los 
procesos de abatimiento de arsénico.
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Forma o especiación del arsénico8.3.1. 

La forma o especie bajo la cual se presenta el As en el agua depende de la matriz. El 
arsénico puede presentarse en forma inorgánica u orgánica, soluble o particulada, como 
ion libre, formando complejo, quelato o molécula, en forma coloidal, precipitado o 
adsorbido. Todo esto se ha mencionado en el Capítulo 1 y se remite al lector al mismo.

 Las especies orgánicas pueden originarse por acción bacteriana (biometilación) 
sobre especies inorgánicas o por acción antrópica. En ausencia de actividad biológica 
y antrópica, el agua contendrá sólo especies inorgánicas. La concentración de especies 
orgánicas en el agua para consumo humano se puede considerar, en general, despreciable 
en comparación con la concentración de especies inorgánicas [15-17].

En aguas naturales, el arsénico se encuentra, en general, disuelto, como arsenito 
(As(III)) o arseniato (As(V)). En el rango de pH de las aguas naturales, la especie 
dominante de arsenito es neutra (H3AsO3

0) y las especies dominantes de arseniato son 
aniones cargados negativamente (H2AsO4

-
 y HAsO4

-2), lo que favorece su remoción 
al resultar electrostáticamente atraídos por las cargas positivas de la superficie de los 
hidróxidos metálicos formados en algunas tecnologías de abatimiento de arsénico, 
o pueden reemplazar el ion intercambiable de una resina de intercambio básica. A pH 
menor de 9.2, la forma predominante del arsénico no tiene carga eléctrica, lo que dificulta 
su remoción. Tanto el arseniato como el arsenito están sujetos a reacciones de óxido-
reducción y metilación, mediadas química o microbiológicamente.

La especiación del arsénico inorgánico es un factor importante en la eficiencia de los 
procesos de abatimiento de arsénico [9]. El arsénico pentavalente As(V) es removido 
más eficientemente que el arsénico trivalente As(III). Cuando es necesario oxidar el 
As(III) a As(V), esta oxidación se lleva a cabo, en general, usando cloro [18] u óxidos de 
manganeso y permanganato de potasio [19]. Otros oxidantes que podrían utilizarse, como 
ya se ha mencionado en capítulos anteriores, son oxidación biológica, oxidación solar, 
irradiación ultravioleta, ozono y peróxido de hidrógeno (Capítulo 5).

En los casos en que la matriz de agua contuviera también Fe, el pretratamiento de 
oxidación del As(III) a As(V) podría también producir remoción por adsorción en los 
precipitados de hidróxido de Fe que se formaran en la oxidación.

En el caso de la tecnología de intercambio iónico, dado que la resina utilizada es aniónica, 
podría resultar influenciada por la especie iónica bajo la cual se presenta el As y por los 
constituyentes de la matriz del agua. Dado que el proceso de intercambio iónico remueve, 
principalmente, especies aniónicas, el As(III) debe ser oxidado previamente a As(V) .

pH 8.3.2. 

El pH es un parámetro que además de influir en la especiación del As, incide en el 
comportamiento del agente coagulante. La remoción de arsénico con agentes coagulantes, 
en base a sales de hierro, se puede realizar en un amplio rango de pH del agua a tratar. Con 
sales de aluminio, el rango de pH es más estrecho.

Cuando la tecnología seleccionada para abatir arsénico del agua es la adsorción en 
alúmina activada, que remueve sólo especies aniónicas de As, el pH es un parámetro 
clave de la matriz porque influye en la especiación del arsénico [20]. La capacidad de 
adsorción de la alúmina aumenta a m edida que el pH decrece. La Tabla 8.2 muestra 
antecedentes sobre requerimientos de pH de distintas tecnologías para remoción de As.
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Dureza8.3.3. 

La dureza, dada por la presencia de Ca2+ y Mg2+ puede aumentar las cargas positivas en 
la superficie de los oxihidróxidos de Fe y Al (HFO y HAO) y/o competir por los sitios de 
intercambio. El efecto de la dureza puede ser más importante si el catión predominante de 
la dureza es el magnesio [21].

La presencia en la matriz de agua de sales de calcio así como de NOM en suspensión 
podría reducir significativamente la eficiencia del proceso de remoción cuando se usa 
ósmosis inversa o nanofiltración, por lo que será necesario hacer un tratamiento previo a 
fin de eliminar estas interferencias.

8.3.4.  Sólidos disueltos totales (SDT) 

La presencia de alto contenido de sólidos disueltos puede interferir, por competencia, en 
el proceso de intercambio iónico. Se recomienda, si se usa dicho método, que en el agua 
a tratar no se superen los 500 mg L-1 de SDT [22].

8.4. CARACTERÍSTICAS ESPECÍFICAS DE LA MATRIZ DEL AGUA QUE INCIDEN 
EN LA EFICIENCIA DE LOS PROCESOS DE REMOCIÓN DE ARSÉNICO

8.4.1. Sulfato, fosfato, cloruro y nitrato
La presencia en la matriz de agua a tratar de aniones del tipo sulfato (SO4

2- ), nitrato (NO3
-), 

cloruro (Cl-) y bicarbonato (HCO3
-) puede significar, para el arsénico, una competencia 

por los sitios de intercambio cuando se usan resinas de intercambio iónico. La capacidad 
de intercambio de estos aniones es la siguiente:

SO4
2- > NO3

- > HAsO4
2- > Cl- > H2AsO4

- > HCO3
-

En el caso específico del SO4, se recomienda que el agua a tratar no tenga más de 150 
mg L-1 de este anión [22]. 

La selectividad de la alúmina activada para adsorber los iones presentes en la matriz 
de agua es la siguiente [22]:

OH- >> HPO4
 2- > HAsO4

2- > F- > SO4
2- >> HCO3

- > Cl- > NO3
- 

Tabla 8.2. Rango de pH recomendado para remoción 
de arsénico. 
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Esta serie indica que una disminución significativa en la capacidad de adsorción de 
As sólo podría ser atribuible al HPO4

2- y no al SO4
2-  u otros aniones como HCO3

-, Cl- y 
NO3

- porque su adsorción competitiva es menor.
Numerosos autores han documentado que aniones como fosfato, carbonato y silicato 

pueden competir con AsO4
3- por los sitios de sorción de oxihidróxidos de Fe, interfiriendo 

así con la remoción de As(V) [23-31]. La referencia [21] trata el caso del sulfato y la [20], 
el del fosfato (PO4

3- ). 

8.4.2. Molibdato, selenato, vanadato, fluoruro y borato
Estos oxianiones, de escasa ocurrencia en aguas salvo en condiciones geológicas muy 
particulares, también pueden competir con el As(V) por los sitios de adsorción en algunos 
materiales adsorbentes [21,32].

8.4.3.  Amonio
En el caso de las tecnologías en base a procesos de coagulación, el amonio puede interferir 
con la formación de flóculos, limitando así la adsorción y/o coprecipitación del arsénico.

8.4.4.  Calcio
El calcio puede competir directamente por los sitios de enlace de superficie y puede 
también influir la carga superficial de los óxidos, afectando así la adsorción del As [21]. 

8.4.5.  Hierro
La presencia de Fe es compleja de evaluar exactamente, ya que puede incidir positiva 
o negativamente según cual sea la tecnología utilizada. Un efecto negativo a considerar 
podría ser la colmatación o ensuciamiento (fouling, clogging) del medio adsorbente por 
formación de precipitados de hidróxidos de Fe que pueden bloquear los sitios de adsorción / 
intercambio. Un efecto positivo sería el aumento de la superficie de adsorción derivado 
de la formación de estos mismos precipitados.

8.4.6.  Carbono Orgánico Disuelto (COD)
Algunos investigadores han reportado que la presencia de COD en la matriz de agua 
disminuye la eficiencia de remoción de As cuando se usan procesos de coagulación. Este 
efecto se reduciría si en la matriz existe calcio. Esto sugiere que el efecto observado del 
COD en el proceso de coagulación se debe a cambios en la precipitación de los hidróxidos 
amorfos de Fe(III) (por ej. extensión de la precipitación o propiedades superficiales del 
sólido precipitado) más que a efectos de adsorción competitiva. En el caso de procesos de 
remoción de arsénico en base a nanofiltración, una alta concentración de COD provocada, 
por ejemplo, por la presencia de ácidos húmicos y fúlvicos, puede reducir la eficiencia por 
ensuciamiento o colmatación [33,35].

8.4.7.  Silicatos
Los silicatos pueden competir con el arsénico por los sitios de sorción del medio adsorbente 
o pueden producir cambios electrostáticos en la superficie de las partículas de oxihidróxido 
de hierro (HFO). También puede interferir con el uso de membranas [20,24].

La sorción de arsénico en aguas cuya matriz, además de silicatos, contiene HCO3
- y PO4

3-   
puede ser menor que la sorción de arsénico en matrices donde el As(V) sea el único sorbato. 
Concentraciones elevadas de fosfato y silicato pueden aumentar la movilidad del As(V) [36].
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8.5.   CONSIDERACIONES FINALES
Las características de la matriz de agua son un factor clave en la selección de la tecnología 
de remoción de arsénico. La caracterización de la matriz deberá incluir varios parámetros, 
algunos que no siempre se analizan cuando se evalúa la calidad de una fuente de agua potable, 
como es el caso de la sílice y el fosfato.

En general, dadas las características de las aguas naturales, la preoxidación y el 
acondicionamiento o ajuste de pH serán dos requerimientos de pretratamiento muy comunes 
en los diseños de la mayoría de las tecnologías de remoción de arsénico. Algunas tecnologías 
podrían requerir, además, remoción y/o ajuste de ciertos parámetros de calidad del agua como 
etapa previa a su utilización.

No considerar o minimizar la importancia de las características fisicoquímicas de la matriz 
del agua a tratar podría llevar a obtener resultados de remoción muy inferiores a los señalados 
en los estudios publicados en la literatura especializada o entregados por los proveedores de 
las tecnologías actualmente en el mercado. 

En las Tablas 8.3 y 8.5 se muestra el efecto potencial de los principales constituyentes de 
la matriz de agua sobre los procesos de remoción de arsénico, y los principales requerimientos 
respecto a la matriz de agua de los distintos procesos factibles de ser utilizados en la remoción 
de arsénico, tanto en el tratamiento a gran escala como a pequeña escala o nivel familiar. 

Tabla 8.3. Efecto potencial de constituyentes de la matriz de agua en tecnologías de remoción de 
arsénico.
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Tabla 8.4. Requerimiento y/o efectos de la matriz de agua en procesos de remoción de arsénico.
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Capítulo 9
Experiencia argentina en la remoción de arsénico 
por diversas tecnologías

Ana Maria Ingallinella y Rubén Fernández

Introducción9.1. 

En Argentina la presencia de arsénico en aguas subterráneas abarca numerosas provincias, 
y se considera que con el nuevo límite de 10 μg L-1 establecido por el Código Alimentario 
Argentino en el año 2007, la población afectada es de aproximadamente 4 millones 
de personas. Existen también algunos cursos superficiales que tienen concentraciones 
elevadas de arsénico como el río Jáchal, en la provincia de San Juan, y el río San Antonio 
de los Cobres, en la provincia de Salta.

 Aunque no existen datos a nivel nacional sobre el número de plantas instaladas para 
remover arsénico, puede decirse en cambio que la tecnología más utilizada es la ósmosis 
inversa, seguida de procesos de coagulación-adsorción-filtración. 

En este capítulo se presenta información general sobre las plantas de tratamiento 
instaladas en la provincia de Santa Fe, a la que pertenecen los autores. Se pone énfasis en 
el desarrollo de un proceso basado en procesos de coagulación-adsorción-filtración que ha 
sido desarrollado en el Centro de Ingeniería Sanitaria de la Facultad de Ciencias Exactas 
e Ingeniería de la Universidad Nacional de Rosario denominado ArCIS-UNR, que ha 
sido patentado [1] y aplicado a varias plantas a escala real cuya fuente de provisión es 
el agua subterránea. Se describen además las experiencias de plantas de ósmosis inversa 
instaladas en la provincia, así como de aplicación de procesos de coagulación-adsorción-
filtración para la remoción de arsénico en aguas superficiales en las provincias de San 
Juan y Salta.

LA PROVINCIA DE SANTA FE 9.2. 

La provincia de Santa Fe está ubicada en la Pampa Húmeda, entre los paralelos 25º y 36º y 
los meridianos 56º y 64º, en la región central de la República Argentina. En la actualidad, 
posee 3.200.000 habitantes y una cobertura de agua potable del 85%. Cuenta con 334 
servicios de agua, de los cuales el 96% se abastece de agua subterránea. En amplias zonas 
de la provincia, las aguas subterráneas poseen arsénico en concentraciones variables entre 
50 y 300 μg L-1, asociado en muchos casos con fluoruro en concentraciones del orden de 
2,0 a 2,5 mg L-1. En algunas zonas, el contenido total de sales es bajo (< 1.000 mg L-1) 
pero en otras, además del arsénico, el contenido total de sales supera el valor admitido 
por la normativa provincial (1.500 mg L-1). Una característica importante a destacar es 
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que las aguas subterráneas presentan concentraciones de sílice disuelta del orden de los 
55-60 mg L-1 como SiO2. Los silicatos disueltos interfieren en la mayoría de los procesos 
de tratamiento basados en procesos de adsorción porque compiten por los sitios activos, 
tal como se ha visto en los Capítulos 2 y 3. También constituyen un problema en las 
plantas de ósmosis inversa, ya que su precipitación sobre las membranas las inutiliza y, 
por lo tanto, deben utilizarse productos denominados antiescalantes para proteger a las 
mismas.

Existen en la provincia 82 plantas de ósmosis inversa, 32 de las cuales tratan el agua 
que se suministra a través de la red de distribución con caudales entre 10 y 100 m3 h-1, y 50 
son plantas pequeñas con caudales entre 0,2 y 5 m3 h-1, que se utilizan para distribuir agua 
en bidones, que los usuarios deben retirar en el lugar donde está instalada la planta. En 
dichas localidades, se distribuye agua por red, que denominamos aquí “agua corriente” ya 
que no puede ser considerada potable. Las plantas de ósmosis inversa presentan una serie 
de problemas que se comentarán más adelante.

Además de las plantas mencionadas, existen dos plantas que utilizan hidróxido de 
hierro granular como adsorbente y siete plantas que trabajan con el proceso de coagulación-
adsorción-filtración, cuatro de ellas basadas en el Proceso ArCIS-UNR, que se presenta 
con detalle en los párrafos subsiguientes. 

DESARROLLO DEL PROCESO ArCIS-UNR 9.3. 

Ensayos de laboratorio9.3.1. 

Teniendo en cuenta las condiciones particulares de la provincia de Santa Fe mencionadas, 
se requería el desarrollo de un proceso de tratamiento que permitiera remover 
simultáneamente arsénico y fluoruros en las concentraciones halladas en las aguas 
subterráneas. A raíz del pedido de una cooperativa de agua potable de una ciudad de la 
provincia, en el año 2000 se inició un proyecto con los siguientes objetivos: 

Encontrar un coagulante que permitiera una eficiente remoción simultánea de  •	
arsénico y flúor.

Evaluar el proceso de prefiltración gruesa ascendente seguido de filtración •	
rápida, como método apropiado para la separación de los flóculos formados utilizando 
el coagulante seleccionado.
El proceso de filtración gruesa ascendente había sido ensayado con éxito en la remoción 

de turbiedad [2].
Para el desarrollo del proceso se siguió la siguiente metodología [3]:

Ensayos de laboratorio para determinar tipo de coagulante, pH óptimo y dosis •	
óptima.
Ensayos en planta piloto para determinar parámetros de diseño.•	
Diseño de la planta a escala real.•	
Evaluación del funcionamiento de la planta.•	
Nuevos ensayos de laboratorio para optimizar el proceso.•	

Ensayos de laboratorio9.3.2. 

Los ensayos de laboratorio se realizaron sobre muestras extraídas en la bajada de tanque 
de una localidad cuya fuente de provisión es agua subterránea. La calidad se puede ver 
en la Tabla 9.1.
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Tabla 9.1. Calidad del agua subterránea.

Se realizaron numerosos ensayos de jarras para determinar tipo de coagulante, dosis 
y pH óptimos. Los coagulantes ensayados fueron cloruro férrico, sulfato de aluminio, 
policloruro de aluminio (PAC). El PAC es un polímero inorgánico de aluminio que tiene 
un uso creciente en el campo de la potabilización de aguas. 

Los primeros resultados indicaron que con una dosis de 120 mg L-1 de PAC, llevando 
el pH inicial a valores de 6,9, se podían lograr concentraciones finales de arsénico y flúor 
menores que las establecidas en las normas vigentes en la provincia, es decir, 50 μg L-1 
para arsénico y 1,5 mg L-1 para fluoruros.

Ensayos en planta piloto9.3.3. 

Los ensayos en planta piloto se realizaron con el esquema de tratamiento que se presenta 
en la Figura 9.1. La planta piloto consistió, como se puede ver en la Figura, en un prefiltro 
de grava de flujo ascendente, seguido de un filtro rápido de arena convencional. La 
dosificación de los reactivos (coagulante y ácido) se efectuó antes de ingresar al prefiltro 
mediante bombas peristálticas. Se realizó un agregado previo de cloro para asegurar que 
el arsénico estuviera como As(V). El lavado del prefiltro se realizó por drenaje inferior 
del agua contenida en el mismo, y el lavado del filtro rápido se realizó a contracorriente. 
Las condiciones de operación fueron las siguientes:

Velocidad de prefiltración: 0,6 m h•	 -1.
Velocidad de filtración: 6,0 m h•	 -1.
Duración de las carreras: 48 h.•	
Velocidad de lavado en filtro rápido: 60 m h•	 -1.
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Tiempo de lavado: 10 min.•	
Temperatura del agua: 15 ºC.•	

Figura 9.1. Esquema planta piloto del método ArCIS-UNR.

En las Figuras 9.2 y 9.3, se presentan los valores de turbiedad y concentración de 
arsénico en el agua cruda, prefiltrada y filtrada, en una carrera representativa de las 
numerosas que se realizaron en las condiciones ya enunciadas

Figura 9.2 Turbiedad en bajada de tanque, prefiltro y filtro, en planta piloto en una carrera 
representativa realizada en la planta piloto diseñada para el proceso ArCIS-UNR.

Las concentraciones de fluoruros fueron menores que el límite máximo admitido 
(1,5 mg L-1).

Del análisis de los resultados se concluyó lo siguiente:
La mayor remoción de arsénico se produjo en el prefiltro. •	
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Si bien no existió correlación entre la remoción de arsénico y la remoción de •	
turbiedad de salida del filtro rápido, ésta podría tomarse como indicador de la 
eficiencia del tratamiento.
Las concentraciones de arsénico, flúor y aluminio y los valores de turbiedad en •	
el agua filtrada estuvieron por debajo de los límites establecidos en las normas 
vigentes. 

Figura 9.3. Arsénico en bajada de tanque, prefiltro y filtro en una carrera representativa realizada en 
la planta piloto diseñada para el proceso ArCIS-UNR.

Proyecto de plantas a escala real9.3.4. 

Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en los ensayos de laboratorio y planta piloto, 
se proyectó la planta de tratamiento de la ciudad de Villa Cañás, ubicada en el sur de la 
provincia de Santa Fe. Se proyectó la planta de manera de contemplar el abastecimiento 
de 11.200 habitantes; la calidad del agua a tratar es la que se especificó en Tabla 9.1.

La planta, construida in situ, de hormigón armado, consta de dos módulos, cada uno 
de los cuales trata 600 m3/día. El agua proveniente de los pozos ingresa a una cámara de 
compensación y de allí es bombeada a los prefiltros de flujo ascendente. El sobrenadante de 
los prefiltros pasa a los filtros rápidos convencionales de flujo descendente. Los productos 
químicos se agregan antes del ingreso a los prefiltros. El agua de lavado de prefiltros y 
filtros se transporta por medio de canales a una pileta de sedimentación. El sobrenadante 
producto de esta sedimentación se recircula a la cámara de compensación para ingresar 
nuevamente a la planta. En la Figura 9.4 se presenta un esquema de la planta.

El consumo de agua para retrolavado de los filtros rápidos (10 minutos y 60 m h-1 de 
velocidad de retrolavado) es de alrededor de 6 a 7% del agua producida (1200 m3/día). 

El volumen de acumulación de barros por cada operación de lavado para ambos 
módulos es de alrededor de 50 m3, con un 99 % de humedad. Los barros se disponen en 
una laguna de evaporación. El arsénico analizado en un ensayo de lixiviado de muestras de 
barro proveniente de las lagunas dio un valor de 30 µg L-1. La Ley de Residuos Peligrosos 
de la República Argentina [4] establece como límite de disposición en un relleno sanitario 
el valor de 1.000 µg L-1. Luego de ser extraídos de las lagunas, los barros se disponen 
junto con los residuos sólidos urbanos. La producción de lodos es de aproximadamente 
0,8 m3 de lodos secos por mes.
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Figura 9.4. Esquema de la planta de remoción de arsénico y flúor de Villa Cañás (prov. de  
Santa Fe, Argentina).

Evaluación del funcionamiento de la planta a escala real9.3.5. 

Se realizaron campañas de monitoreo del funcionamiento de la planta y se extrajeron las 
siguientes conclusiones:

La concentración de arsénico en el agua filtrada era igual a la del agua que salía del •	
prefiltro, y en algunos casos, mayor, lo que indicaba que los flóculos que escapaban 
del prefiltro no eran retenidos en el filtro. En base a estas observaciones, se decidió 
cambiar la granulometría del manto de arena del filtro rápido pasando de un diámetro 
efectivo de 0,70 mm a uno de 0,50 mm. 
Al cabo de un año de funcionamiento, se comprobó que los lavados del prefiltro, que •	
se realizaban cada 24 horas, no alcanzaban para realizar una limpieza adecuada. Por 
esta razón, se procedió a realizar en forma periódica una limpieza con ácido sulfúrico 
diluido.
Se comprobó que existía una buena correlación entre los valores de turbiedad en el •	
agua tratada y las concentraciones de aluminio residual; no ocurría lo mismo con las 
concentraciones de arsénico. 
Se registraron valores promedio de arsénico de 36 µg L•	 -1 en el agua filtrada y valores 
mínimos de 20 µg L-1. 

Nuevos ensayos de laboratorio9.3.6. 

En función de los datos de funcionamiento de la planta a escala real y por el requerimiento 
de diversas localidades para tratar aguas con diferentes matrices, se planificó un programa 
de ensayos con el objetivo de optimizar el Proceso ArCIS-UNR. Para ello, se programó 
una serie de ensayos de jarras divididas en dos fases. La primera de ellas tuvo como 
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objetivo el estudio simultáneo de las variables pH, concentración inicial de arsénico y 
dosis de PAC y su influencia sobre las concentraciones finales de arsénico, aluminio y 
fluoruros. Los resultados de la primera fase permitieron concluir que: 

Las tres variables estudiadas, dosis de PAC, pH y concentración inicial de arsénico, •	
tienen efectos significativos sobre la concentración final de arsénico. 
La remoción de arsénico aumenta al disminuir el pH y decrece cuando éste •	
aumenta.
A mayor dosis de PAC hay mayor remoción de arsénico.•	
Existe interacción entre la dosis y la concentración inicial de arsénico.•	
Para una concentración inicial de arsénico de 130 μg L•	 -1, con una dosis de PAC de 
100 mg L-1 y pH final 7,3 se obtuvo la menor concentración final de arsénico (20 µg 
L-1). Esto coincide con el pH en el que precipita el PAC [5].
Para una dosis de 100 mg L•	 -1 y pH final 6,9, se obtuvo la menor concentración de 
flúor (1,0 mg L-1).
La variable más significativa para la remoción de fluoruros es el pH: cuanto menor es •	
el pH, mayor es la remoción de fluoruros
 La variable más significativa sobre la concentración de aluminio es el pH: cuanto •	
menor es el pH, mayor es la concentración de aluminio residual.

En la segunda fase se analizó en forma particular la influencia del pH sobre las 
concentraciones finales de arsénico, fluoruros y aluminio, partiendo de una concentración 
inicial de arsénico de 130 µg L-1 de arsénico y de 2,4 mg L-1 de fluoruros. Los resultados 
más importantes se presentan a continuación en las Figuras 9.5 a 9.8. En los ensayos se 
trabajó con dosis de 100 mg L-1.

Figura 9.5. Influencia del pH en la concentración de As.
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Figura 9.6. Influencia del pH en la concentración de flúor.

Figura 9.7. Influencia del pH en la concentración de aluminio.

Figura 9.8. Valores de turbiedad en función de pH. 
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Los resultados de esta segunda fase permiten afirmar:
Para las condiciones en que realizaron los ensayos, se pueden lograr valores de As •	
< 50 µg L-1 en un rango de pH de 6,5 a 8,0. En este rango de pH se  tienen especies 
insolubles poliméricas cargadas positivamente sobre las que se adsorbe el arsénico 
[5]. Las concentraciones menores de arsénico se obtuvieron para un pH final de 7,3.
El pH óptimo para la remoción de flúor está entre 5,2 y 6,2. Sin embargo, se pueden •	
lograr concentraciones finales menores a 1,5 mg L-1 para un pH cercano a 7,00 con 
dosis de PAC de 100 mg L-1.
Los valores de turbiedad residual acompañan a los valores de aluminio residual, •	
y esto implica que puede utilizarse la turbiedad como parámetro de control de la 
eficiencia del tratamiento.
Se obtuvieron eficiencias de 80-85% para la remoción de arsénico y de 32% para la •	
remoción de flúor para pH alrededor de 7,00.
Para remover simultáneamente arsénico y flúor se debe llegar a una solución de •	
compromiso en relación a la regulación previa del pH ya que las condiciones óptimas 
son distintas para ambos elementos.

Otras plantas diseñadas con el proceso Arcis-Unr9.4. 

El Proceso ArCIS-UNR fue aplicado posteriormente en el diseño de varias plantas. En la 
Tabla 9.2 se presentan datos sobre las mismas. 

 En los nuevos proyectos, se optimizó la granulometría del prefiltro en función de 
los resultados acerca de la limpieza de los mismos comentados en el párrafo anterior, y 
se diseñaron playas de secado para la deshidratación de los lodos generados [6]. En las 
primeras plantas que se construyeron, sólo se trataba parte del caudal que se entrega a 
la red de distribución, de manera de obtener valores de arsénico menores a 50 µg L-1 en 
el agua mezcla. Con las nuevas regulaciones existentes en el país, las plantas se diseñan 
actualmente contemplando el total de agua que consume la población. El costo operativo 
por metro cúbico de agua tratada es de aproximadamente 0,15 U$S.

experiencias sobre remoción de arsénico en aguas 9.5. 
superficiales

Jáchal, provincia de San Juan, Argentina9.5.1. 

La ciudad de Jáchal, en la provincia de San Juan, se abastece del río del mismo nombre. 
Su calidad puede se puede ver en la Tabla 9.3 [7].

Tabla 9.2. Otras plantas de remoción de arsénico basadas en Proceso 
ArCIS-UNR instaladas en Argentina.
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Tabla 9.3. Calidad del agua de la ciudad de Jáchal, prov. de San Juan, Argentina.

El agua es tratada en una planta convencional (50 m3 h-1) diseñada originalmente 
para remover turbiedad. Inicialmente constaba de cinco lagunas, que fueron proyectadas 
como reserva, seguidas de sedimentadores y filtros lentos. Posteriormente, se incorporó el 
agregado de sulfato de aluminio como coagulante y se agregó un floculador hidráulico de 
pantallas. Para optimizar la remoción de arsénico, se incorporó la dosificación de sulfato 
de aluminio en dos puntos antes del ingreso a las lagunas [8].

Tanto en ensayos de laboratorio como en la planta, se comprobó que con dosis de 
sulfato de aluminio del orden de 60 mg L-1 se obtenían concentraciones de arsénico 
menores a 10 µg L-1 sin necesidad de acidificar previamente. Es necesario destacar que 
el agua tiene una concentración de sílice del orden de 15 mg L-1, muy por debajo de las 
concentraciones habituales encontradas en las aguas subterráneas de Argentina.

San Antonio de los Cobres, provincia de Salta, Argentina9.5.2. 

San Antonio de los Cobres es una ciudad de la provincia de Salta que cuenta con 5.000 
habitantes. La población se abastece de agua de una vertiente, cuyas características se 
presentan en la Tabla 9.4.

Tabla 9.4. Calidad del agua de San Antonio de los Cobres, prov. de Salta, Argentina. 
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Se realizaron ensayos de jarras en el laboratorio [9] utilizando cloruro férrico como 
coagulante y se determinó que con dosis de 65 mg L-1 se podía llegar a concentraciones 
menores que 10 µg L-1 sin necesidad de modificar el pH inicial. Con dosis de PAC similares 
no se obtuvieron buenos resultados.

Se proyectaron modificaciones a una planta existente introduciendo prefiltros en 
mantos de grava como tratamiento previo a filtros rápidos existentes. Durante la puesta 
en marcha, se obtuvieron concentraciones de 10 µg L-1 de arsénico en el agua filtrada.

experiencias en la operación de plantas de Ósmosis inversa 9.6. 
en argentina

En relación con la experiencia existente con las plantas de ósmosis existentes en 
la provincia de Santa Fe y, en general, en Argentina, pueden realizarse los siguientes 
comentarios:

La presencia de altos contenidos de sílice obliga al uso de antiescalantes que aumentan •	
considerablemente los costos operativos.
El rechazo de agua es del orden del 50%, y en zonas donde hay escasez de agua esto •	
constituye un problema porque no existe disponibilidad de agua suficiente.
Muchas veces las perforaciones que abastecen de agua a la planta de ósmosis no •	
han sido bien diseñadas y/o construidas y el agua a tratar contiene gran cantidad de 
sólidos. En otros casos, la presencia de sólidos en las aguas subterráneas se debe a las 
condiciones geológicas de los acuíferos explotados.
Los pretratamientos para que el influente ingrese a las membranas con un bajo nivel •	
de sólidos muchas veces no están bien diseñados. Ello ocasiona la disminución de 
la vida útil de las membranas. Es muy frecuente que se instalen plantas de ósmosis 
inversa sin los estudios previos necesarios sobre la calidad del agua a tratar.
Se requiere personal especializado y bien entrenado para una correcta operación, el •	
cual no siempre está disponible.
Existen muchas plantas en el país que están funcionando por debajo de su capacidad •	
o están fuera de uso porque los prestadores del servicio no pueden afrontar los costos 
operativos.
En muchos casos, las redes de distribución ya han cumplido su vida útil y por lo tanto •	
tienen muchas pérdidas, lo que obliga a aumentar la capacidad de las plantas y, por 
ende, los costos operativos. 
No se ha resuelto en la mayoría de los casos la disposición segura de los rechazos. •	
En general, los mismos se descargan en canales pluviales que infiltran en parte y en 
parte conducen los rechazos a cursos de agua superficiales. No existen, por otra parte, 
estudios sistemáticos sobre el impacto ambiental de estos rechazos.

CONCLUSIONES FINALES9.7. 

Los procesos de coagulación-adsorción-filtración pueden aplicarse en los casos que 	
en el que el contenido total de sales es bajo y el objetivo del tratamiento es la remoción 
de arsénico de las aguas. Tienen las siguientes ventajas: no requieren personal 
especializado ni insumos importados, los costos operativos son bajos, y se puede 
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recuperar el agua de lavado de los filtros.
En todo proceso de remoción de arsénico por coagulación-adsorción-filtración resulta 	
indispensable contar con un proceso de separación de los precipitados formados para 
asegurar una buena eficiencia. La prefiltración ascendente en mantos de grava ha 
demostrado ser un proceso que permite realizar la floculación y sedimentación de 
los flóculos formados en un solo reactor, y resulta especialmente aplicable para la 
retención del material particulado que se forma cuando se agrega una sal de aluminio 
o de hierro para remoción de arsénico.
Las concentraciones de sílice disuelta que se presentan en las aguas subterráneas de 	
Argentina obligan a tener en cuenta esta particularidad cualquiera sea el proceso de 
tratamiento que se quiera aplicar.
En todos los casos en que se requiera aplicar un proceso de tratamiento por coagulación-	
adsorción-filtración, se debe realizar una caracterización completa del agua a tratar y 
es ineludible realizar los ensayos de tratabilidad en el laboratorio para determinar 
tipo de coagulante, dosis y pH óptimos. En caso de ser necesario, deberán realizarse 
ensayos de en planta piloto 
En los casos en que además del arsénico el contenido total de sales sea elevado, deben 	
intensificarse los esfuerzos para encontrar fuentes de agua de mejor calidad o traer 
aguas de otras zonas mediante acueductos, ya que los procesos de ósmosis inversa, 
aún cuando son altamente eficientes, generan costos operativos que no pueden ser 
afrontados por las comunidades . 
Las plantas de ósmosis inversa permiten remover arsénico y otras sales que estén en 	
concentraciones elevadas pero tienen como desventaja su alto costo operativo y un 
alto rechazo de agua, lo que puede ser un problema en áreas con poca disponibilidad 
de agua
La remoción de arsénico hasta lograr valores menores a 10 µg L	 -1 en aguas superficiales 
con bajos contenidos de sílice se puede realizar aplicando procesos de coagulación-
adsorción-filtración sin necesidad de acidificación previa.
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Capítulo 10
Experiencia chilena en la remoción de arsénico  
a escala de planta de tratamiento

Ana María Sancha

Antecedentes generales10.1. 

Chile ha enfrentado con éxito el desafío de remover arsénico del agua para consumo 
en la zona norte del país donde actualmente vive una población de aproximadamente 2 
millones de habitantes (Figura 6.2.1). El As está presente en todos los ecosistemas del 
norte de Chile [1], ya sea por condiciones naturales (geológicas o volcánicas) o como 
producto de la gran actividad minera que allí se desarrolla. En el norte del país, el agua 
es un recurso muy escaso, lo que condiciona fuertemente las tecnologías factibles de ser 
utilizadas para remover este contaminante del agua.

La Tabla 10.1 muestra antecedentes sobre el contenido de arsénico en algunos ríos 
del país. Estudios realizados sobre la especiación de arsénico indican que éste se presenta 
como especie pentavalente As(V) soluble [2].

Figura 10.1. Ubicación del estudio de caso.
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Tabla 10.1. Contenido de arsénico (µg L-1) en algunos ríos de Chile.

Fuente: Dirección General de Aguas, Chile.

En Chile, la tarea de remover arsénico del agua comenzó en la segunda mitad del 
siglo XX. En la década de los 60s se hizo evidente que, en las ciudades de Antofagasta 
y Calama, el consumo de aguas del río Toconce, con concentraciones de As en el rango 
600-900 µg L-1, estaba causando serios daños a la salud de la población [3-6], impacto que 
se ha continuado investigando hasta la fecha [7-10]. Esta grave situación llevó al gobierno 
chileno de esa época a encargar un estudio sobre la remoción de este contaminante a la 
empresa alemana Berkefeld Filter cuyos investigadores, en conjunto con investigadores 
chilenos [11], demostraron la potencialidad que la tecnología en base a coagulación-
floculación tenía para abatir arsénico del agua. Estudios posteriores permitieron conocer, 
en mayor profundidad, el rol de las distintas etapas de este proceso en la eficiencia de 
remoción, lo cual permitió optimizar los parámetros de diseño de las distintas plantas que 
se fueron construyendo [12-16].

Aplicación de los procesos de coagulación-floculación 10.2. 
para remoción de arsénico del agua

En la mayoría de los países, los procesos de coagulación- floculación para remoción de 
turbiedad del agua constituyen una “tecnología establecida” y permiten remover del agua 
material en suspensión de tipo coloidal. En el Capítulo 2 de este libro se ha detallado este 
método y su aplicación a la remoción de arsénico.

La Figura 10.2 muestra un esquema simplificado del efecto que las distintas etapas de 
un proceso de tratamiento clásico por coagulación tienen tanto en la especiación como 
en el proceso de remoción de arsénico. Se han incluido las etapas de oxidación dada la 
importancia de la preoxidación en el tratamiento de coagulación y de la pos-oxidación en 
la especiación del As residual.
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Figura 10.2. Efecto de los procesos involucrados en la remoción de arsénico por coagulación

Como también se ha indicado en el Capítulo 2, la eficiencia del proceso de coagulación 
para remover As depende de factores tales como el pH del agua, la dosis de agente 
coagulante, la tasa de filtración y el tiempo de duración de las carreras de filtración o 
intervalo entre lavados del filtro. Todos estos factores pueden ser controlados y ajustados 
durante la operación de la planta. Otros factores como tiempo de mezcla y gradiente de 
floculación deben ser considerados en el diseño inicial de la planta.

experiencia chilena en remoción de arsénico10.3. 

Antecedentes sobre metodologías analíticas para determinación de As en aguas10.3.1. 

Cualquiera sea la tecnología usada en remoción de As una planta de tratamiento debe 
disponer de una metodología analítica que le permita un buen control de la eficiencia de 
sus procesos. La Tabla 10.2 muestra los métodos analíticos rutinarios usados en el norte 
de Chile a partir de 1950. La literatura especializada informa que actualmente se dispone 
de metodologías más avanzadas para uso en investigación [17] que no siempre podrán 
utilizarse en el control rutinario de procesos de plantas de tratamiento.

Tabla 10.2. Metodologías analíticas usadas en control rutinario de arsénico en aguas  
(Chile, 1950 – 2009)

Antecedentes sobre las plantas de tratamiento existentes en Chile por 10.3.2. 
coagulación-floculación y resultados obtenidos 

En el caso de las plantas chilenas, dado que la turbiedad del agua superficial cruda es, en 
general, bastante baja, los procesos de coagulación-floculación remueven principalmente 
arsénico. Los otros iones disueltos, presentes en la matriz de agua, se mantienen casi 
inalterados. En el caso de remoción de arsénico de aguas subterráneas, donde la turbiedad 
del agua a tratar es aún mas baja, los estudios realizados permitieron simplificar esta 
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tecnología, eliminando la etapa de decantación dado el pequeño volumen de particulado 
formado [13,15,18-20].

La primera planta chilena de abatimiento de arsénico fue construida y comenzó a 
operar en 1970. Actualmente se están operando cuatro plantas de tratamiento en base a 
tecnologías de coagulación clásica con una capacidad total de tratamiento de, aproximadamente, 
1.800 L s-1 y una planta con tecnología simplificada, es decir, tecnología C/F (coagulación-
filtración). La Tabla 10.3 muestra antecedentes generales sobre estas plantas en relación 
al año de construcción, capacidad de tratamiento y contenido de arsénico del agua cruda 
tratada.

Las Figuras 10.3 y 10.4 muestran un esquema general de las plantas de tratamiento, 
actualmente en operación en Chile, para aguas superficiales y subterráneas, respectivamente. 
La Figura 10.5 muestra un esquema del tratamiento de los lodos generados en este proceso 
de remoción de As. En la Tabla 10.4 se muestran antecedentes de las condiciones de 
operación de las plantas de Salar del Carmen, Cerro Topater y Taltal.

Tabla 10.3. Antecedentes sobre las plantas de remoción de arsénico del agua en operación  
en Chile

*agua superficial
**agua subterránea
Mezcla (1): mezcla de aguas de los ríos Toconce, Lequena, Quinchamale y Siloli Polapi
Mezcla (2): mezcla de aguas de los ríos Toconce, Lequena y Quinchamale

Estudios recientes realizados por investigadores chilenos han permitido mejorar el 
proceso de coagulación mediante adición de ácido sulfúrico [21]. Como ya se ha dicho 
en otros capítulos de este libro, cuando el pH del agua a tratar disminuye, el número 
de sitios cargados positivamente en las partículas de Fe(OH)3 aumenta, y el As (V), un 
anión cargado negativamente, encuentra así un mayor número de sitios de adsorción en 
las partículas [22]. La modificación de dosis de coagulante incide también en el volumen 
de lodos generados. A partir de 2.000, la disposición de estos lodos se hace en un lugar 
de disposición especialmente acondicionado para ello [23]. Anteriormente, los lodos se 
disponían sin medidas especiales en el desierto nortino.
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Tabla 10.4 Antecedentes de operación de plantas Salar del Carmen, Cerro Topater y Taltal (Chile)

Figura 10.3. Esquema de tratamiento de aguas superficiales: Planta Salar del Carmen, Chile.

Figura 10.4. Esquema de tratamiento de aguas subterráneas: Planta Taltal, Chile.

Antecedentes de operación salar del Carmen C erro topater taltal 

 Arsénico en agua cruda (µg l-1) 

dosis de reactivos (mg l-1) 

 oxidante (Cl 2 ) 

 Coagulante (mg l-1 FeCl3) 

tasa decantación (m3/m2/día) 

tasa filtración (m3/m2/día) 

Generación de lodos (kg As/día) 

 Arsénico en agua tratada (µg l-1) 

400-450 

 

1.0 

40,5 

70-75 

143 

25-30 

10 

400-450 

 

1,0 

40,5 

70-75 

143 

20-30 

10 

60-80 

 

1,0 

8,0 

---- 

150 

---- 

10 
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Figura 10.5. Esquema de tratamiento de lodos generados en remoción de arsénico.

Como conclusión, la experiencia chilena de casi cuatro décadas en operación de 
plantas de tratamiento para remover arsénico del agua de consumo humano con tecnología 
basada en procesos de coagulación indica que:

La coagulación es una tecnología válida para remover arsénico de aguas hasta los •	
límites recomendados por la Organización Mundial de la Salud (OMS, 10 µg L-1).
La coagulación puede aplicarse para tratar, a nivel centralizado, volúmenes grandes •	
o medianos de agua, ya que requiere de una infraestructura de relativa complejidad 
(dosificación de reactivos, estanques de mezcla, estanques de separación, filtros, etc.).
El proceso de coagulación modificado (es decir, sin el paso de sedimentación) es •	
aplicable a aguas de baja turbiedad (por ejemplo, aguas subterráneas). 
La matriz de agua y la especiación del As son factores importantes en la eficiencia •	
del proceso como ya se explicó en el Capítulo 8 [24]. Como ya se ha dicho también, 
la remoción de As(V) es mucho más eficiente que la del As(III), por lo que es 
recomendable oxidar previamente el As(III) a As(V) [2]. 
La formación de un flóculo de buena calidad debe ser una preocupación constante y •	
requiere de una continua evaluación de las condiciones de operación del proceso. 
Las sales de Fe actúan en un rango de pH mas amplio que las de Al y sus hidróxidos •	
son menos solubles. 
Existe una buena correlación entre turbiedad residual (fóculos con As sorbido) y •	
concentración de arsénico en el agua tratada, por lo que la remoción de turbiedad es 
crítica en la eficiencia del proceso. 
La operación de los sistemas de remoción de As requiere personal capacitado. •	
El control continuo de la concentración de As en el agua cruda y en el agua tratada •	
requiere una metodología de análisis simple y, preferentemente, requiere disponer de 
metodologías analíticas de respuesta rápida, del tipo en línea. 
El manejo y disposición de los residuos generados en el proceso de tratamiento no es •	
tarea fácil y/o económica.
Los costos de operación/manutención asociados al proceso de remoción de As por este 

método son relativamente elevados, aunque mucho menores que otros más complejos y 
sofisticados como la ósmosis inversa.
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Otros antecedentes sobre experiencias de remoción de As de aguas en Chile10.3.3. 

Estudios hechos recientemente sobre remoción de arsénico de aguas con baja turbiedad 
mostraron que, en el caso de Chile, los procesos de coagulación son más convenientes que 
los de adsorción [18, 20]. El uso de procesos de adsorción no resultó recomendable por 
el gran volumen de agua a tratar, alto costo del material adsorbente, escasa información 
disponible sobre regeneración de los materiales y problemas asociados a su disposición 
final.

Como conclusión, se puede decir que los procesos de adsorción, aunque en general 
son simples de operar, sólo son recomendables para tratar volúmenes pequeños de agua. 
Además, su costo es alto pues muchas veces es difícil la regeneracion del adsorbente y 
debe descartarse luego del uso.

Normativa chilena sobre límite máximo de arsénico  10.4. 
en agua potable

 En el caso de Chile, las normas que definen los límites máximos de contenido de 
arsénico del agua potable se han dictado una vez que se ha probado que son técnica- y 
económicamente factibles para las condiciones socioeconómicas del país. Esto explica la 
demora, en algunos períodos de la historia, para que las autoridades chilenas adoptaran 
la recomendación a este respecto hecha por la OMS. Las Tablas 10.5 y 10.6 muestran la 
evolución histórica de la normativa chilena respecto al contenido máximo de arsénico en 
agua potable, y un cronograma de las acciones de mitigación emprendidas.

Tabla 10.5. Evolución de la normativa chilena respecto a límite máximo de arsénico en agua potable.

La optimización del control de pH y dosis de coagulante [21] permitieron a las 
plantas chilenas alcanzar una concentración de arsénico residual de 0, 01 mg L-1, lo que 
llevó a las autoridades nacionales a modificar la norma sobre contenido máximo de As 
en aguas de consumo humano en 2005. La norma de 2005 (NCh409) [25] se aplica a 
plantas construidas a partir de 2005. Plantas construidas antes de esta fecha tienen un 
plazo de 5 años para alcanzar una concentración de 0,03 mg L-1 y un máximo de 10 años 
para alcanzar 0,01 mg L-1. No obstante esta disposición, todas las plantas existentes en 
Chile comenzaron a producir agua con As 0,01 mg L-1 en 2004, demostrando así que la 
tecnología en base a procesos de coagulación es adecuada para alcanzar los valores de 
concentración recomendados por la OMS [26].
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Tabla 10.6. Cronograma de la mitigación de la contaminación con arsénico del agua de Antofagasta, 
Chile (1950-2008).

tareas pendientes10.5. 

No obstante los éxitos obtenidos en remoción de arsénico del agua en las grandes 
ciudades del norte de Chile como Antofagasta-Calama-Taltal, aún subsisten en la zona 
algunas pequeñas comunidades originarias localizadas en el altiplano que se abastecen 
de aguas con elevada concentración de arsénico porque no disponen aún de red de agua 
centralizada ni una tecnología de tratamiento simple. La experiencia ha demostrado que 
la remoción de As en poblaciones pequeñas puede presentar desafíos que van más allá 
de lo estrictamente técnico como operación, manutención, costo, manejo del As residual, 
pérdida de agua, etc. [23]. La experiencia en terreno ha planteado dos grandes dudas: 
¿existen los sistemas de abatimiento de arsénico económicamente factibles y socialmente 
aceptables? ¿Podrán las pequeñas comunidades y/o las familias operar sistemas de 
abatimiento y alcanzar las concentraciones residuales recomendadas por la OMS? En 
otros capítulos de este libro se indican tecnologías que podrían usarse para resolver estos 
problemas, en particular el desarrollado para el norte de Chile (Capítulo 15).

consideraciones finales10.6. 

La presencia natural de As en los ecosistemas del Norte de Chile ha exigido a sus 
autoridades un manejo cuidadoso de este contaminante, lo que ha originado numerosos 
estudios para evaluar los riesgos asociados [7-9] e identificar medidas de mitigación 
acordes con las condiciones de desarrollo del país [27,28].

En el caso de la presencia de As en el agua de consumo de la población, la estrategia 
desarrollada en Chile para remover arsénico del agua de consumo muestra que el empleo 
de una tecnología convencional como la coagulación, que a la vez es muy efectiva y 
relativamente de bajo costo de construcción, operación y manutención en comparación 
con otras más sofisticadas o complicadas como la ósmosis inversa, permite alcanzar las 

Año 
1860
1950
1950-1978
1960s

1970
1970

1984
1984
1990s

2003 
2005
2008

Acciones de mitigación 
 se funda Antofagasta. se abastece del río siloli: 20-  l-1 
 se incorpora al abastecimiento el río toconce: 800-  l-1 
 población es abastecida con agua con As en el rango 20-900 µg l-1 
 se describen efectos en salud tempranos: problemas vasculares (infartos 
prematuros al miocardio), enfermedades respiratorias y asociadas a la piel 
 norma Chilena: nCh 409 of70. Agua potable-parte 1: requisitos As = 120 µg l-1 
 se construye primera planta para remoción de As del agua en Antofagasta 

 l-1 
 se mejoran condiciones de operación en planta µg As l-1 
 norma Chilena: nCh 409 of84. Agua potable-parte 1: requisitos As = 50 µg l-1 
 se reportan efectos crónicos como cánceres de pulmón y vejiga en ciudades del 
norte de Chile. 
se mejoran condiciones de operación de p  l-1 

 norma Chilena: nCh 409 of2005. Agua potable-parte 1: As = 10 µg l-1 (gradual) 
 población es abastecida con agua potable con 10 µg l-1 de As 
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concentraciones recomendadas por la OMS.
Muchas de las tecnologías alternativas actualmente en estudio requieren importantes 

procesos de pretratamiento y/o muy alto costo de construcción, operación y manutención. 
En muchos casos, ni los gobiernos pueden costear la infraestructura necesaria ni la 
población afectada podría costear la futura operación y manutención.
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Capítulo 11
Experiencia satisfactoria para la remoción 
de arsénico en Condado Naranjo, Mixco, 
Guatemala 

Saúl Cardoso, Celia Grajeda, Silvia Argueta y Sofía E. Garrido 

ANTECEDENTES11.1.	

En junio de 2007, los medios de comunicación dieron a conocer el hallazgo sobre la 
presencia de arsénico en los pozos de abastecimiento de agua de varias zonas del 
municipio de Mixco (14˚37’46”N, 90˚36’24”O), en el departamento de Guatemala, 
Guatemala (Figura 11.1). En esa oportunidad, el Ministerio de Salud Pública y Asistencia 
Social de Guatemala y la Municipalidad de la Villa de Mixco indicaron concentraciones 
de hasta 0,160 mg L-1 de arsénico.

Figura 11.1. Ubicación de la planta para remoción de arsénico. Mixco es un municipio que se 
encuentra dentro del Departamento de Guatemala.

El desarrollo Condado Naranjo es un proyecto que consiste “en formar una ciudad 
dentro de la ciudad”, ofreciendo áreas de vivienda, comercio, distribución, oficinas, 
recreación y servicios comunitarios. La empresa Río Azul S.A., prestadora del servicio de 
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agua y alcantarillado del Condado, verificó que la concentración de arsénico en el sistema 
de pozos era de 0,144 mg L-1, e inició la búsqueda de una solución al problema, mediante 
una alternativa definitiva y de corto plazo, sostenible económica y operativamente.

Se realizaron varias reuniones con profesionales guatemaltecos con experiencia en 
calidad del agua y con entidades públicas para ampliar la información sobre el arsénico 
y sus efectos. Sin embargo, en estas reuniones no surgieron alternativas para solucionar 
el problema, pues el país no contaba con experiencia acerca de la remoción de arsénico 
en el agua. Al carecerse de respaldo técnico nacional, se efectuaron acercamientos con 
profesionales de El Salvador y México. En estos países, se habían registrado casos de 
altos contenidos de arsénico en aguas, incluso a niveles mayores que los detectados en 
Guatemala, y los profesionales contaban con experiencia en el tratamiento. Se optó por 
contratar la asesoría del Instituto Mexicano de Tecnología del Agua (IMTA), con quien se 
había tenido un primer contacto a finales de julio de 2007. Paralelamente a la asesoría del 
IMTA, se investigaron y evaluaron otras alternativas para la remoción de arsénico tales 
como: a) filtros de óxido de titanio, b) filtros de óxido de silicio, c) electrocoagulación 
y, d) ósmosis inversa. Se estableció que estas tecnologías eran muy recientes y que aún 
no existía el respaldo comprobado en la región con relación a la eficiencia a distintas 
concentraciones de arsénico. 

En el análisis desarrollado por el IMTA, Río Azul sugirió la realización de pruebas de 
tratamiento en campo, es decir, con agua cruda de cada uno de los pozos (ver datos de agua 
cruda en Tabla 11.2), simulando el proceso de coagulación-floculación-sedimentación 
para la remoción de arsénico (ver Capítulo 2). Dado que los análisis iniciales indicaron 
que el As se encontraba en su forma trivalente, era por lo tanto necesario oxidar, para 
lo cual se adicionó hipoclorito de sodio. Luego se agregó cloruro férrico en distintas 
dosificaciones como coagulante, y arcilla para aumentar la turbiedad del agua. Se usaron 
distintos tiempos y gradientes de velocidad [1]. Las características del agua obtenida 
luego de las pruebas de tratamiento, tales como hierro, color y turbiedad, cumplieron con 
la norma guatemalteca para agua potable de la Comisión Guatemalteca de Normas [2]. 
No se registró alteración de la temperatura, y se observó una eficiencia de remoción de 
arsénico del 100% luego de la filtración. Con estos resultados experimentales, se inició el 
diseño y estudio de dimensiones de las unidades de la planta de tratamiento [3].

11.2.  IMPLEMENTACIÓN

Previamente al diseño final de las unidades de la planta de tratamiento, se realizó el análisis 
financiero y de viabilidad de las opciones. A tal fin, se consideraron los siguientes aspectos:

Existencia de los reactivos químicos necesarios en el país•	
Viabilidad técnica y económica•	
Adecuación al sitio•	
Costo por metro cúbico tratado•	
Grado de dificultad de la operación y mantenimiento •	
Efectos secundarios producto del tratamiento•	
Tiempo de puesta en marcha del sistema en general•	
Manejo de lodos producto del tratamiento•	
Disponibilidad de repuestos •	
Dependencia con proveedores•	

El tiempo de ejecución del proyecto fue de cuatro meses, de noviembre de 2007 a 
febrero de 2008, fecha en que la planta inició su operación definitiva. Este período incluye 
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las fases de diseño, de construcción de la obra civil principal, de la obra civil secundaria, 
de equipamiento y de pruebas de estabilización de la planta. 

Para lograr la implementación de la planta sin afectar el servicio de agua prestado, fue 
necesaria la coordinación con todos los colaboradores. Esto fue posible gracias a que se 
contaba con tanques de almacenamiento de agua con capacidad para atender la demanda 
del comercio y la vivienda por un período mínimo de dieciocho horas continuas, y a que 
se dispuso también de un sistema de bombeo para alternar la operación de dos pozos; 
esto permitía suspender la operación de cada pozo de manera independiente para instalar 
mezcladores estáticos a la salida de la línea de bombeo, necesarios para provocar una 
rápida y efectiva mezcla del agua con el hipoclorito de sodio. También se disponía de 
filtros que habían sido usados anteriormente para remover hierro y manganeso. Cuando el 
medio filtrante necesario para el proceso llegó a Guatemala, en enero de 2008, se procedió 
a su instalación en estos filtros preexistentes, sustituyendo solamente su medio filtrante. 
Estas acciones permitieron brindar un servicio de conducción de agua continuo para 
todos los usuarios, realizando paralelamente la distribución de agua y la implementación 
del sistema de remoción de arsénico.

A inicios de febrero de 2008, se requirió nuevamente del servicio de los profesionales 
del IMTA para la supervisión de la obra civil y para dimensionar las unidades de la planta 
e instalaciones eléctricas. En ese momento, el proyecto había sido ejecutado en un 80%, 
realizándose durante esta intervención las pruebas siguientes:

revisión hidráulica de cortocircuitos en las unidades•	
velocidades de flujo, para impedir la rotura de los flóculos formados con la entrada •	
del sedimentador
hermeticidad de la obra principal•	
análisis de tiempo de retención en cada unidad•	
velocidad necesaria para cada unidad de mezcla lenta•	
área superficial de los sedimentadores•	
potencia de las bombas utilizadas para dosificación.•	
Las modificaciones sugeridas se llevaron a cabo en un período de dos semanas. Al 

concluir éstas, se terminó de instalar el equipo eléctrico y el equipo mecánico automático, 
que permitiría la inyección de reactivos químicos al sistema. A finales de ese mismo 
mes, se iniciaron las pruebas de puesta en marcha para verificar el funcionamiento de la 
planta. 

Se llevaron a cabo las comprobaciones en campo de eficiencias alcanzadas en cada 
unidad para lograr la dosis óptima de cada reactivo químico, según el caudal a tratar de 
400 galones por minuto para el cual había sido diseñado el sistema.

11.3.  DESCRIPCIÓN DEL SISTEMA Y Operación

El sistema de remoción de arsénico finalmente instalado consiste en una clarificación 
convencional mediante las siguientes etapas de proceso: preoxidación, coagulación, 
floculación, sedimentación, filtración y desinfección. Las unidades que forman parte del 
proceso son las siguientes:

Mezclador estático en línea para la preoxidación (en pozos)•	
Unidad de medición y regularización de pH (en línea)•	
Unidad de mezcla rápida, que cuenta con retromezclador•	
Unidad mecánica de floculación•	
Unidad de sedimentador de alta tasa•	
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Filtros a presión •	
Unidad de desinfección (postcloración)•	
En la Figura 11.2 se muestra el diagrama de procesos.

Figura 11.2. Diagrama de procesos. 

La planta consiste de dos unidades de floculación en paralelo, capaces de tratar 800 
galones por minuto, repartiendo 400 galones por minuto en cada unidad. De estas unidades, 
y de acuerdo a la demanda existente, se hace funcionar actualmente sólo una de ellas, es 
decir, se trabaja para tratar 400 galones por minuto. Se lleva a cabo una preoxidación con 
hipoclorito de sodio al 10%, se agrega soda cáustica al 50% para ajustar el pH, y luego se 
adiciona cloruro férrico al 40% como coagulante, y un polímero a base de hidroxicloruro 
de aluminio (poliflocal, el cual funciona como ayudante de floculación.). En la Figura 11.3 
se observa el sistema de inyección de reactivos químicos y en la Tabla 11.1 se indican los 
reactivos y dosis usadas, así como otros datos de la operación de la planta. 

Figura 11.3. Vista del sistema de dosificación de reactivos químicos.
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Tabla 11.1. Reactivos y dosis usadas y datos de la operación de la planta de remoción de arsénico 
instalada en Mixco, Guatemala.

Cuando ya se han formado los flóculos, se sedimentan los mismos en la unidad de 
sedimentación y posteriormente el agua pasa a una cisterna, de la cual se trasiega el agua 
al sistema de filtración.

El área ocupada por el sistema de tratamiento es de 110 m2, los cuales no incluyen el 
área de instalación de filtros.

La planta es operada por dos personas en turnos normales, que a su vez se encargan 
de la limpieza de las unidades, controles de existencia de reactivos químicos, controles de 
ingreso de caudal, trasiego de reactivos químicos y reportes de novedades. La supervisión 
de este personal está a cargo de un ingeniero. 

11.4. PUESTA EN MARCHA

La planta de tratamiento de remoción de arsénico inició su operación formal el 15 de 
marzo de 2008, con una eficiencia del 95%. Durante el proceso de puesta en marcha se 
encontró, como principal inconveniente, que el tamaño de los flóculos era muy pequeño. 
Esto lo hacía de peso insuficiente y, por lo tanto, era arrastrado fuera del sistema, 
provocando en algunas ocasiones la saturación de filtros. Luego de varios ensayos, 
utilizando la metodología “ensayo de jarras”, se lograron encontrar las dosificaciones y 
concentraciones adecuadas. Además, se observó la necesidad de instalar lamelas (placas 
para aumentar la superficie de contacto) en los sedimentadores, con lo cual se consiguió 
retener los flóculos en las tolvas de los mismos.

En las Figuras 11.4 y 11.5 se muestran algunas unidades de proceso que conforman 
el tren de tratamiento de la planta Río Azul.

Otras dificultades durante la puesta en marcha fueron:
−	 La delimitación física de la planta, ya que se trató de adaptar el diseño al sitio 

disponible.
−  Se debía evitar la contaminación del medio (hojas, aves, etc.), puesto que la planta se 
encuentra ubicada dentro de la arbolada del Cerro El Naranjo. Para ello, se aislaron por 
medio de una malla fina todos los laterales de la planta, tratando de evitar que alguna 
acumulación de hojas pudiera afectar el funcionamiento de las piezas mecánicas del 
equipo (Figura 11.6).

Hipoclorito de sodio 10%

Soda cáustica 50%
Cloruro férrico 40% (se obtiene
de un distribuidor local)
Polímero poliflocal 23% (de
distribución local)
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Figura 11.4. Vista del área de sedimentadores y de las lamelas instaladas en dicha unidad en la 
planta Río Azul de tratamiento (Mixco, Guatemala).

Figura 11.5. Vista del sistema de filtración de la planta Río Azul de tratamiento (Mixco, 
Guatemala).

Al contar con dos pozos en el sistema y al estar alguno de ellos fuera de operación por −	
problemas mecánicos o eléctricos, se originaban ocasionalmente reducciones de caudal 
de entrada. En ese caso, se debía ajustar la carrera de las bombas de dosificación de 
acuerdo al caudal de entrada a la planta para garantizar la dosificación de los reactivos 
químicos y el caudal bombeado y tratado. 
Para garantizar que los filtros trataran los 400 galones por minuto para el cual están −	
diseñadas las unidades previas a la filtración, debieron verificarse las presiones de 
operación de filtros e instalación de bombas para el funcionamiento de los mismos. 
La reducción de presión en los filtros indicaba si existía alguna deficiencia en alguna 
de las bombas de alimentación del sistema de filtración, reduciendo así el caudal de 
salida.
Debió controlarse que el incremento en el retrolavado de los filtros no estuviera −	
por arriba de lo recomendado, para evitar el desgaste de la superficie esférica de 
los gránulos de macrolita (lecho cerámico del filtro) y, por lo tanto, una pérdida de 
volumen de medio filtrante.
Se observó una coloración amarilla en el agua tratada, debida a la presencia de altos −	
niveles de hierro; sin embargo, los valores fueron aceptables con relación a la norma de 
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agua potable guatemalteca [2]. Si bien los valores de color variaron de 2 a 40 unidades 
de color Pt-Co a la salida del sedimentador, a la salida de los filtros se obtuvieron ya 
valores aceptables y permisibles entre 3-7 unidades de color Pt-Co.
Sólo se localizó en Guatemala un laboratorio acreditado que entregara resultados de −	
análisis de arsénico en un tiempo de 8 días máximo. Otros dos posibles laboratorios 
referían las muestras al extranjero, y los resultados se recibían en unas 3 a 4 semanas, 
lo cual no permitía tener resultados inmediatos para conocer la eficiencia del sistema. 
También fue necesario el envío de muestras a un laboratorio acreditado a México. Es 
importante mencionar que únicamente uno de los laboratorios a los que se acudió en 
Guatemala contaba con acreditación ISO 17025:2005 para el análisis de arsénico con 
metodología estandarizada (Ecosistemas Proyectos Ambientales).

Figura 11.6. Vista frontal de la planta de tratamiento de remoción de arsénico Río Azul.

Luego de los ajustes, la planta llegó finalmente a procesar el agua alcanzando una 
concentración de salida de arsénico de 0,007 mg L-1, cumpliendo así con la norma para 
agua potable de Guatemala (0,01 mg L-1) [2].

11.5.  EVALUACIóN DEL FUNCIONAMIENTO DE LA PLANTA después de un 
año DE OPERACIÓN

Luego de iniciadas las operaciones en marzo de 2008, se realizaron muestreos de agua 
tratada, en algunos casos mensuales, bimestrales y hasta trimestrales, con la finalidad de 
monitorear la eficiencia de la planta y asegurar la calidad del agua procesada. La Figura 
11.7 presenta los resultados del contenido de arsénico obtenidos en distintas fechas, siendo 
el punto de muestreo la salida de agua proveniente de la última etapa de tratamiento. 
Se consideró necesario tomar muestras en los puntos de entrega (distribución) del agua 
tratada en distintas áreas del proyecto al cual Río Azul presta el servicio, con la intención 
de poder evaluar de mejor manera la eficiencia de la operación o funcionamiento de la 
planta; los resultados obtenidos se muestran en la Figura 11.8.
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Figura 11.7. Valores de arsénico a la salida de la etapa final de tratamiento durante el primer año de 
funcionamiento de la planta Río Azul.

Figura 11.8. Valores de arsénico en puntos de distribución durante el primer año de funcionamiento 
de la planta Río Azul.

Al observarse la falta de constancia de los resultados de remoción (Figuras 11.7 y 
11.8), se analizó su causa, teniendo en cuenta sobre todo que se encontraron algunos 
valores de arsénico por arriba de la norma guatemalteca [2]. En el análisis de causa, se 
observó que todas las muestras se habían captado mediante muestreos simples, es decir, 
ofrecían únicamente el reflejo del comportamiento en el momento específico de la toma 
de muestra. También se observó que luego del tratamiento de agua ésta era almacenada 
en cisternas para su distribución; esto significaba que, aunque la toma de muestra se 
realizara el mismo día en ambos puntos, los resultados no debían ser necesariamente 
iguales. Esto explica la variabilidad de valores comparando un resultado a la salida de la 
planta de tratamiento con el resultado del mismo día en un punto de entrega a distancia. 
Entre otros factores que se lograron detectar para explicar estas diferencias también se 
pueden citar:

El sistema recibía el caudal de dos pozos. Si alguno de los mismos salía de servicio −	
por alguna falla, el caudal a tratar debía ser ajustado; sin embargo, como cada 
pozo tenía distinta capacidad, no se lograba llegar exactamente a 400 galones por 
minuto, existiendo una variación entre 15 y 30 galones por minuto. En este caso, se 
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modificaba la dosificación de reactivos químicos tratando de ajustarlo al caudal más 
cercano al de diseño.
En ciertas ocasiones existió error humano en la operación, específicamente en la −	
adición de reactivos químicos, que se realiza de forma manual. Existieron períodos 
cortos, de aproximadamente 30 a 45 minutos, en los que no se agregó a tiempo 
cloruro férrico, situación que descompensó el proceso; la estabilización se conseguía 
recién luego de 1 a 2 horas, produciéndose en dicho período un menor porcentaje 
de remoción (alrededor de 15% por debajo del logrado en funcionamiento normal). 
En este caso, se diluyó el agua tratada en ese período con el agua tratada en otros 
períodos en la cisterna de almacenamiento.
Debido a lo anterior, surgió la necesidad de implementar un laboratorio de control −	
interno, que se equipó con un espectrofotómetro Hach DR 2.800 y un fotómetro 
Wagtech (Arsenator) para la medición de arsénico en campo; con ayuda de este 
equipo, se evaluó la unidad de sedimentación y la salida de filtros. Dicho laboratorio 
inició sus tareas en julio de 2009.

Un problema muy importante detectado fue que a la salida de los sedimentadores se 
midió 85% de eficiencia en la remoción de arsénico, faltando aún la etapa de filtración 
en la cual teóricamente se debía remover el resto del arsénico presente. Sin embargo, 
al tomar muestra a la entrada de los filtros, se observó que el contenido de arsénico 
aumentaba en el paso de los sedimentadores a los filtros. El problema se encontró en la 
cisterna de almacenamiento primario (marcada como 3 en la Figura 11.2), desde donde 
se trasiega el agua para alimentar los filtros de la etapa final. En el fondo de esta cisterna 
se encontró gran cantidad de flóculos debido a que el área superficial del sedimentador 
no permitía suficiente tiempo de retención. Estos flóculos eran luego arrastrados a los 
filtros (4 en Figura 11.2). Nuevamente, tratando de buscar una solución que se adaptara 
al espacio físico existente y que pudiera implementarse de inmediato, se consultó con la 
empresa ECOTEC (quienes tuvieron a su cargo el diseño de la planta) la probabilidad de 
dar mayor peso al flóculo para lograr una mayor retención en la unidad de sedimentación. 
Se propuso utilizar MIT 03, un polímero catiónico floculante que permite obtener mayor 
tamaño del flóculo y por lo tanto mayor peso, lográndose de esta manera retener en los 
sedimentadores mayor cantidad de flóculo. Además, se acortaron los períodos de purga 
de lodos para que existiera mayor capacidad de sedimentación en las tolvas, pues se 
observó que al existir mucho lodo en las tolvas sedimentadoras, los lodos tienden a 
arrastrarse. Luego de agregar MIT al proceso, se obtuvieron porcentajes de remoción de 
entre 88 y 100%, con valores de entrada al sistema de filtración que variaban entre 0 y 
0,018 mg L-1; en el punto de distribución, se registraron valores entre 0 y 0,008 mg L-1. 
El uso del MIT y los monitoreos se continúan realizando diariamente.

En la Tabla 11.2 se presentan las características fisicoquímicas del agua sin tratamiento 
y luego el agua a la salida del sistema comparadas con la Norma COGUANOR 29001 
[2].

La próxima etapa a evaluar es la construcción de otra unidad de sedimentación con 
el fin de eliminar el uso de MIT, para optimizar el proceso y los recursos empleados en 
el tratamiento del agua. 
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Tabla 11.2. Análisis del agua cruda y al final del proceso en la planta Río Azul.

Parámetros analizados Agua sin 
tratamiento*

Agua 
tratada**

Límite máximo 
aceptable [2]

Límite máximo 
permisible [2]

Dureza total  
(mg L-1 de CaCO3)

81,9 87 100 500

Cloro residual (mg L-1) -- 0,5 0,5 1

pH (unidades) 6 6,92 7,0-7,5 6,5-8,5

Cloruros (mg L-1) 8,5 23,8 100 250

Conductividad Eléctrica 
(μS cm-1) 240 326 No aplica < 1500

Turbiedad (UTN) 20 0,3 5 15

Olor -- No 
rechazable No rechazable No rechazable

Color Real  
(Unidad Pt-Co) 10 <1 5 35

Sólidos Totales Disueltos 
(mg L-1) 219 215 500 1.000

Cianuros (mg L-1) -- < 0,01 100 250

Nitritos (mg L-1) < 0,027 0,041 No aplica 1

Nitratos (mg L-1) 1,02 2,5 No aplica 10

Sulfatos (mg L-1) 8,24 < 25 100 250

Fluoruros (mg L-1) 0,31 0,21 No aplica 1,7

Alcalinidad  
de hidróxidos  
(mg L-1 de CaCO3 )

--- No 
detectable No aplica No aplica

Alcalinidad  
de carbonatos  
(mg L-1 de CaCO3 )

-- No 
detectable No aplica No aplica

Alcalinidad  
de bicarbonatos  
(mg L-1 de CaCO3 )

-- 116 No aplica No aplica

Calcio (mg L-1) 24,4 27 75 150

Hierro (mg L-1) 0,31 0,05 0,1 1

Cobre (mg L-1) < 0,05 <0,05 No aplica 0,7

Cromo (mg L-1) < 0,05 < 0,03 No aplica 0,05

Arsénico (mg L-1)* 0,15 0,004 No aplica 0,010

Magnesio (mg L-1) 3,02 4,7 50 100

Manganeso (mg L-1) < 0,05 < 0,03 0,05 0,5

*Referencia: IMTA; ** referencia: Ecosistemas.
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11.6.  CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES

Se debe implementar un plan de mantenimiento preventivo y correctivo para asegurar •	
el funcionamiento de las unidades mecánicas del tren de tratamiento, ya que el sistema 
es susceptible a cualquier cambio en su operación. 
Además de los análisis de laboratorio, se necesita, como parte de la operativa, evaluar •	
el nivel del medio filtrante y la calidad del mismo. Esto se debe a que la presencia de 
hierro y manganeso produce incrustaciones que pueden reducir la eficiencia de los 
filtros para la remoción de arsénico y de color.
Se deben realizar cambios en la cisterna de almacenamiento primario ya que •	
actualmente la succión para alimentar filtros está en la parte baja, lo cual arrastra 
lodos sedimentados en esta unidad.
Se deben investigar alternativas de solución para la disposición de lodos del proceso, •	
con el fin de obtener la alternativa de mayor viabilidad técnica, ambiental y de bajo 
costo que permita la sostenibilidad del tratamiento.

AGRADECIMIENTOS

Aprovechamos esta oportunidad para agradecer el apoyo brindado por los directivos del 
desarrollo Condado Naranjo (www.condadonaranjo.com) y a todas aquellas personas, 
empresas e instituciones cuyo esfuerzo e información sirvieron para cumplir la meta 
propuesta, entre ellos: Ecosistemas Proyectos Ambientales S.A., ECOTEC, IMTA e 
IBEROARSEN.

referencias
1.	 Garrido Hoyos, S.E., Avilés Flores, M., Rivera Huerta M.L., Nájera Flores, M.C.: Diagnóstico 

de la presencia de arsénico en agua de pozo, Mixco-Guatemala, Informe Final 0711.3 no 	
publicado, Instituto Mexicano de Tecnología del Agua, Jiutepec, Morelos, México, 2007.

2.	 Norma Guatemalteca Obligatoria NGO 29001:99. Agua Potable COGUANOR 29001:99.
3.	 Garrido Hoyos, S.E., Avilés Flores M.: Análisis de la información técnica y evaluación del 

funcionamiento de la planta para remoción de arsénico, Mixco - Guatemala. Informe final TC-
0811.3 no publicado. Instituto Mexicano de Tecnología del Agua, Jiutepec, Morelos, México, 
2008.



190 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella



Capítulo 12. Experiencias de remoción de arsénico por tecnologías fotoquímicas y solares  
en Argentina. Litter - Morgada - Lin - García - Hidalgo - d’Hiriart - Giullitti -  

Blesa - Levy - López - Mateu
191

Capítulo 12
Experiencias de remoción de arsénico por 
tecnologías fotoquímicas y solares en Argentina 
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María del V. Hidalgo, Josefina d’Hiriart, Juan Giullitti, Miguel A. 
Blesa, Ivana K. Levy, Gerardo López y Miguel Mateu 

TECNOLOGÍAS FOTOQUÍMICAS OXIDATIVAS12.1. 

Como ya se ha visto en el Capítulo 5, la energía solar, abundante en muchas regiones donde 
el problema del arsénico es dramático, puede ser la base de tecnologías muy económicas 
y eficientes para su remoción de aguas. En este capítulo se describirán las experiencias 
realizadas en laboratorio para desarrollar métodos fotoquímicos de bajo costo, tales como 
Remoción de Arsénico por Oxidación Solar (SORAS), Fotocatálisis Heterogénea con 
TiO2 (TiO2) y Hierro cerovalente (ZVI). Estas tecnologías tienen potencial aplicación en 
zonas rurales y periurbanas dispersas no conectadas a red de agua potable. Algunos de los 
métodos fueron ensayados en la localidad de Los Pereyra, en la provincia de Tucumán, 
Argentina.

ELECCIÓN DE LA LOCALIDAD GEOGRÁFICA DE ESTUDIO12.2. 

Datos de la zona de estudio 12.2.1. 

Las aguas subterráneas del este de la provincia de Tucumán (región Chacopampeana, 
noroeste de la República Argentina) están naturalmente contaminadas con arsénico. La 
región se ubica dentro de la unidad fisiográfica de la cuenca hidrogeológica del río Salí, 
una depresión estructural con 3.000 m de sedimentos del Terciario y Cuaternario [1,2]. 
El área está mayormente ocupada por pueblos rurales aislados. Se eligió la localidad de 
Los Pereyra en la prov. de Tucumán para la toma de muestras para ensayar alguna de las 
tecnologías.

Los Pereyra, un pequeño asentamiento con cerca de 2.500 habitantes, se ubica en la 
parte nororiental de la cuenca, ocupada por depósitos del río Salí, compuestos de arena 
y conglomerados [3]. Está ubicada en la ruta provincial Nº 327, a 49 km al sudeste de 
la ciudad de San Miguel de Tucumán, en el departamento de Cruz Alta (26°56´51”S y 
64°53´09”O, 383 m.s.n.m.). Las construcciones son principalmente en ladrillo, si bien 
subsisten casas precarias (ranchos) en varios sectores. El principal uso de la tierra es la 
agricultura, siendo el trigo y la soja las especies cultivadas más abundantes. El clima de 
la región es subtropical con estación seca entre mayo y septiembre. Las precipitaciones 
anuales promedio están en los 800 mm/año y la temperatura promedio es de 19 °C. No 
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existen cursos de agua superficiales importantes en la región y la población no tiene 
acceso a red de agua potable, redes cloacales ni gas natural. La falta de fuentes de agua 
potable hace necesario extraer agua de pozos profundos (más de 100 m) y someros (hasta 
20 m) para el consumo. En general, la calidad del agua es pobre, especialmente en los 
acuíferos someros, debido al alto contenido bacteriológico, de nitratos, boro, fluoruros y 
elementos traza como manganeso, flúor y arsénico. En particular, el arsénico se encuentra 
en concentraciones muy por encima del límite de 10 μg L-1 establecido por el Código 
Alimentario Argentino (CAA) [4] y por la OMS [5]. La baja calidad del agua, junto con la 
pobreza y desnutrición, son los causantes de la alta incidencia de enfermedades hídricas, 
habiéndose registrado casos de hidroarsenicismo crónico regional endémico (HACRE).

Composición de las aguas de pozo 12.2.2. 

En la Tabla 12.1 se presentan los valores promedio, máximo y mínimo de composición iónica y 
otros parámetros importantes en muestras de agua de pozos someros y profundos de Los Pereyra 
[3]. La composición química de ambos tipos de aguas subterráneas difiere apreciablemente en 
varios factores, con concentraciones mucho mayores en el acuífero somero.

Tabla 12.1. Valores máximo, mínimo y promedio de las variables de calidad en aguas someras y 
profundas en Los Pereyra, Tucumán, Argentina [3].

Los componentes principales de las aguas de pozos someros son sodio y bicarbonato, 
pero también contribuyen de manera importante sulfato, cloruro y calcio. La conductividad 
eléctrica es alta, con valores que van desde 429 a más de 3.000 µS cm-1. El contenido de 
sales y los sólidos totales son muy variables y el pH varía entre 6,8 y 8,6, con un valor 
promedio de 7,8. La calidad del agua es pobre debido a un alto contenido bacteriológico y 
a los altos niveles de nitrato, boro, fluoruro y arsénico. En algunos pozos, la concentración 
de nitratos excede los 45 mg L-1 establecidos por el CAA [4], con un promedio de 100 mg 
L-1 para el área. La concentración de arsénico supera ampliamente el valor establecido por 
el CAA y la OMS, fluctuando entre 70 y 1.000 µg L-1. Las concentraciones mayores a 400 
µg L-1 se limitan a los primeros 20 m de profundidad.
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Para los ensayos de remoción de arsénico, se recolectaron aguas de pozos de la 
localidad. Las muestras fueron georreferenciadas utilizando un instrumento Magellan 
Pioneer GPS. La profundidad de los pozos se estimó en base a la información dada por 
sus dueños.

REMOCIÓN DE ARSÉNICO POR OXIDACIÓN SOLAR (SORAS) 12.3. 

Antecedentes12.3.1. 

Como se mencionó en el Capítulo 5, en la tecnología SORAS el agua a ser tratada se 
introduce en botellas plásticas junto con gotas de jugo de limón y se expone por unas 
horas al sol. En trabajos previos [6-8], se había evaluado la eficiencia del método sin 
modificar en aguas de laboratorio sintéticas de composición iónica controlada (CIC) 
similar a las naturales. Las condiciones óptimas que garantizaron una excelente remoción 
de As (mayor al 90%), partiendo de una concentración inicial de As de 297 μg L-1 a pH 
7,6, se encontraron con 3 mg L-1 Fe(III) y 750 μL L-1 de jugo de limón y una exposición 
solar mayor a 3 horas. En aguas de pozo reales, sin embargo, la eficiencia de remoción 
fue mucho menor (cercana sólo al 30%). Se encontró que el principal factor para la baja 
remoción era la baja concentración de hierro presente en las aguas reales, insuficiente 
para asegurar la remoción de As sobre los (hidr)óxidos precipitados. Se concluyó además 
que la eficiencia también resulta afectada de forma impredecible por cambios en la matriz 
química, o en las condiciones operativas que podrían afectar la naturaleza de los óxidos 
formados, la oxidación del As(III) y la incorporación de As(V) al sólido en formación 
[8]. El agregado de pequeñas cantidades de jugo de limón resultó beneficioso, pero en 
grandes concentraciones resultó perjudicial, probablemente por interferir en la formación 
de los flóculos.

El efecto de la radiación solar fue variable, dependiendo de otros factores 
experimentales; generalmente, el procedimiento dio mejores resultados bajo luz solar, 
ya que la luz acelera la oxidación de As(III) a As(V) y afecta la naturaleza y propiedades 
de adsorción del sólido. Estos resultados ponen en evidencia los dos factores principales 
que influyen en la remoción de arsénico mediante el método SORAS, ambos relacionados 
con la precipitación de los (hidr)óxidos de hierro: la matriz química del agua y la fuente 
de provisión de hierro.

En lo que sigue, se describen estudios realizados para el mejoramiento del método 
SORAS, en particular, la búsqueda de materiales para la provisión de hierro de bajo costo. 

Experimentos de laboratorio realizados con el método SORAS modificado [3]12.3.2. 

Fuentes de provisión de hierro12.3.2.1. 

Como posibles fuentes de provisión de hierro para el método SORAS, se ensayaron 
areniscas rojas del Cretácico y pelitas rojas del Terciario y Cretácico, extraídas de 
afloramientos en las localidades de Lules y Potrero de las Tablas (unos 60 km al este de 
Los Pereyra). La presencia de minerales de hierro en estas muestras se determinó a partir 
de difracción de rayos X (DRX). Otras fuentes de provisión de hierro evaluadas fueron 
goethita sintética (γ-FeOOH), alambre de enfardar no galvanizado, clavos de hierro y 
Fe(III) en solución (FeCl3, 1 g L-1) [3]. 
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Diseño experimental12.3.2.2. 

Se usaron botellas transparentes de polietiléntereftalato (PET) de agua mineral gasificada 
“Villa de los Arroyos”, de 1,5 L de capacidad, donde se colocó el agua a tratar. Las aguas 
de laboratorio fueron de composición iónica controlada (CIC), preparada a partir de agua 
bidestilada conteniendo una determinada cantidad de As(III) y agregando MgSO4 (1,3 × 
10-4 M), CaCl2 (2,3 × 10-4 M), NH4Cl (4,0 × 10-5 M), FeCl3 (9,0 × 10-6 M), y NaOH para 
ajustar el pH al valor promedio de las aguas naturales.

Se agregó Fe(III) como FeCl3 u otro material a ser evaluado como fuente de hierro. 
Según la fuente de provisión de hierro, se utilizaron alrededor de 5 g de pelitas y areniscas, 
1 g de goethita sintética, 1-1,5 g de clavos ó 4-8 g de alambre de enfardar. En los casos 
correspondientes, se agregaron 750 µL L-1 de jugo de limón (calculado considerando 0,4 
mol L-1 de ácido cítrico en promedio). La botella fue colocada horizontalmente en el piso 
durante 4 h y expuesta a la radiación solar directa. La botella no fue agitada durante los 
experimentos. Se efectuaron controles en la oscuridad envolviendo las botellas en papel 
de aluminio; también se llevaron a cabo experimentos en ausencia de jugo de limón. 
Periódicamente, se tomaron muestras que se filtraron a través de una membrana de 
acetato de celulosa de 0,45 µm de tamaño de poro, se acidificaron con HNO3 concentrado 
y se realizó el análisis de As y Fe.

Se registraron los valores iniciales y finales de pH, conductividad, turbidez, temperatura 
y oxígeno disuelto, alcalinidad, hierro y arsénico en solución. La determinación de la 
composición iónica de las aguas de pozo superficiales y profundas se realizó mediante 
los métodos estandarizados recomendados por APHA [9]. 

La radiación solar directa promedio se midió a 312 nm con un radiómetro Cole-
Parmer Series 9811. Los valores obtenidos en un día de noviembre de 2004, tomados en 
la ciudad de San Miguel de Tucumán entre las 10:00 y las 16:30 h, cubrieron el rango 
0,1-0,65 mW cm-2, con un promedio de 0,19 mW cm-2.

En el caso de irradiación artificial, se utilizaron lámparas tubulares de luz negra 
(Philips TLD/08, 15 W, emisión máxima a 366 nm, 800 µW cm-2). 

El Fe y el As se midieron por espectrometría de absorción atómica, con detector de 
llama para el primer caso y con horno de grafito para el As. 

Resultados de SORAS en agua CIC: influencia de la concentración inicial de As12.3.2.3. 

Se realizaron experimentos en las condiciones optimizadas (750 µL jugo de limón y 3 mg 
L-1 Fe [6-8]) para estudiar la influencia de la concentración inicial de As. Los resultados 
se muestran en la Tabla 12.2. En las condiciones óptimas, la remoción de arsénico fue 
más eficiente a menores concentraciones iniciales de As. 

Tabla 12.2. Resultados de SORAS en aguas CIC: influencia de la concentración inicial de As. 1,5 L 
agua CIC, 750 µl L-1 jugo de limón y 3 mg L-1 Fe(III). Tiempo de irradiación solar: 4:05 h.
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Resultados de SORAS con diferentes materiales como fuente de hierro en 12.3.2.4. 
aguas sintéticas

Se diseñaron experimentos de SORAS en aguas CIC (ver composición en 12.3.2.2) 
conteniendo diferentes cantidades iniciales de As, con el fin de estudiar la eficiencia de 
remoción de distintos materiales como fuente de provisión de hierro. La cantidad de hierro 
usada en cada caso fue elegida sólo en término de costos estimados y evitando la formación de 
residuos en el sistema final. Se utilizaron las condiciones óptimas de tiempo de irradiación y 
cantidad de jugo de limón. La Tabla 12.3 muestra los resultados de algunos de los ensayos.

Tabla 12.3. Ensayos SORAS con diferentes materiales como fuente de hierro en aguas CIC. 750 μl 
L-1 jugo de limón (cuando correspondiera). Tiempo de irradiación solar: 4 h.

Descripción pH Conductividad
-1

Turbidez
NTU

HCO3
-

meq L-1

T
ºC

DO
mg L-1

Fe
mg L-1

As
-1

% As 
removido

1,0 L CIC + 
0,3 mg L-1 
Fe + limón, 
sin luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 3,41 330/309 0,82 0 36 2,5 0,556 909 6

1,0 L CIC 
+ 0,3 mg L-1

Fe + limón 
+ luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 4,35 147 1,38 0,19 41 1,0 0,629 932 4

1,5 L CIC 
+ 5,2 g 
pelitas* + 
luz

Inicial 7,5 245 236 1,04 29 3,32 3,53 319

Final 6,5 250 423 1,18 51,5 n.d. 0,13 173 45,8

1,5 L CIC 
+ 5,5 g 
pelitas* + 
lemon + luz

Inicial 6,5 210 253 1,04 29 3,6 3,54 248

Final 6,5 210 419 1,23 52 n.d. 3,53 24 90,3

1,5 L CIC 
+ 5,0 g 
pelitas** 
+ luz

Inicial 8,5 93 26,1 0,57 28,5 8,4 0,91 352

Final 9,74 130,5 81,5 0,62 57 n.d. 1,76 353 0

1,5 L CIC 
+ 5,0 g 
pelitas** + 
lemon + luz

Inicial 9,0 43 10,4 0,24 25,5 6,28 0,24 275

Final 5,1 75 41,6 0,43 55,0 n.d. 0,19 80 71,0

1,0 L CIC + 
5 g arenisca 
roja + limón, 
sin luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 4,65 114 60,7 0,14 36,5 3,0 0,295 913 6

1,0 L CIC + 
5 g arenisca 
roja + limón 
+ luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 4,35 135 35,3 0,097 42 1,9 0,368 898 7

1,0 L CIC + 
1 g goethita 
+ limón, sin 
luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 3,30 360 50,1 0 36,5 2,8 1,219 300 69
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* Potrero Las Tablas     
**Lules     
***n.d.: no determinado

En general, la eficiencia de remoción fue mejor con luz solar y en presencia de jugo de 
limón [7,8]. En el caso del agregado de FeCl3, la baja eficiencia puede atribuirse a la baja 
cantidad de hierro presente en la solución (0,3 mg L-1), que simularía la concentración que 
se encuentra en las aguas. Este valor está muy por debajo del valor óptimo necesario para 
la tecnología SORAS para aguas de Los Pereyra [7,8]. En este caso, se observó al final 
del ensayo un color amarillo. La remoción en presencia de pelitas fue razonablemente 
buena; sin embargo, el agua tratada cambió su color luego de la prueba y no fue posible 
recuperar la condición incolora y traslúcida por métodos de filtración tradicionales. 
La arenisca no resultó un buen material. Si bien la goethita sintética dio una excelente 
remoción, la precipitación del material suspendido formado tomó algunos días, además 
de presentar el agua alta turbidez y color; la concentración final de Fe en solución excedió 
ampliamente los límites para consumo en aguas (0,3 mg L-1, CAA [4]). En contraste, si 
bien la remoción de As con alambre de enfardar no fue tan alta como en otros casos, el 
agua resultante no presentó turbidez ni alto contenido de Fe en solución. Sin embargo, en 
la filtración realizada antes de la determinación de As y Fe, se observó en la membrana la 
presencia de material particulado. En estas pruebas, se verificó un incremento del 2-5% 
en la masa final del alambre.

Se llevaron a cabo también ensayos con clavos de hierro, pero el porcentaje de 
remoción fue menor al 5%, lo que indica que este material no es apto como fuente de 
provisión de hierro para la tecnología SORAS.

La mejor eficiencia del alambre comparado con el resto de los materiales se atribuyó 
al hecho de que está compuesto predominantemente de hierro puro y que, en contraste 
con la goethita, que forma una suspensión depositada en el fondo de la botella, provee una 
superficie neta para ser expuesta a la luz. 

1,0 L CIC + 
1 g goethita 
+ limón, sin 
luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 3,30 360 50,1 0 36,5 2,8 1,219 300 69

1,0 L CIC + 
1 g goethita 
+ limón + 
luz

Inicial 8,74 75/80 0,64 2,49 23,5 7,41 0,375 969

Final 3,69 240 59,1 0 44 0,6 5,260 90 91

1,5 L 

+ luz

Inicial n.d.*** 39 64,6 0,19 28,5 3,28 0,13 347

Final 3,83 66 5,81 0,38 59 n.d. 0,15 64 81,6

1,5 L Inicial 9 120 123,6 0,89 28,5 3,37 0,49 16

Final 8,99 210 41,8 0,62 59,5 n.d. 0,04 31 ---

1,5 L CIC 
+ 2,4 g 
alambre de 

Inicial 8,5 280 1,7 1,14 29 3,42 0,08 283

Final 7 280 2,11 1,37 47,5 n.d. 0,10 196 31

1,5 L CIC 
+ 2,4 g 
alambre 
de fardo + 

Inicial 8,5 270 1,62 1,18 29 3,23 0,09 285

Final 6,5 320 1,93 1,33 48 n.d. 0,18 198 30,5

+

+

+

1 g goethita 

1 g goethita 
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Resultados de SORAS con diferentes fuentes de provisión de hierro en aguas 12.3.2.5. 
naturales de pozo

Si bien la arenisca no era adecuada para la remoción de arsénico en aguas CIC, se utilizó 
este material para llevar a cabo ensayos comparativos con goethita sintética en aguas 
naturales, con el agregado de 750 µl L-1 de jugo de limón. La Figura 12.1 muestra los 
resultados obtenidos.

Figura 12.1. Resultados de SORAS en aguas de pozo de Los Pereyra (familias Jerez y Molina) en 
condiciones de campo. G: goethita, A: arenisca. Tiempo de irradiación solar: 4 h.

Los resultados indicaron nuevamente que la arenisca no es un material adecuado, y 
que la goethita bajo irradiación solar y con ácido cítrico en bajas cantidades promueve una 
muy buena remoción de arsénico. Sin embargo, el agua tratada presentó una coloración 
anaranjada junto con material particulado muy fino en suspensión, no siendo posible una 
buena filtración ni decoloración para mejorar la calidad del agua. En contraste con los 
ensayos realizados en aguas CIC, la concentración final de hierro en solución (promedio 
< 0,2 mg L-1) no excedió los límites permitidos. En aguas de la familia Jerez se obtuvieron 
mejores valores de remoción respecto de las aguas de la familia Molina, lo cual puede 
atribuirse a una menor cantidad inicial de As en la primera muestra (96 vs. 709 µg L-1).

Remoción de arsénico por Fotocatálisis heterogénea12.4. 

Antecedentes12.4.1. 

Como se describió en el Capítulo 5, la fotocatálisis heterogénea con TiO2 (FH) es una 
opción muy conveniente para la purificación y remediación de agua contaminada con 
As. En esta sección se reportan los resultados obtenidos en la remoción fotocatalítica con 
TiO2 de As(III) y As(V) en aguas sintéticas y reales en los laboratorios argentinos, ya sea 
empleando irradiación UV artificial como luz solar [1-4].

Preparación de botellas plásticas para su uso en FH12.4.2. 

Se recubrieron botellas plásticas (600 mL) de agua mineral o bebidas gaseosas de PET 
con una capa de TiO2, de acuerdo a un procedimiento desarrollado en el laboratorio [5]. 
En resumen, 10 mL de una suspensión 2% p/v de TiO2, pH 2,5 (HClO4), previamente 
ultrasonicada por 30 min, se introdujo en la botella, que fue luego agitada lo suficiente 
como para obtener una película homogénea en toda la pared interna. El remanente de 
suspensión fue escurrido y la botella se dejó en forma invertida, teniendo cuidado de 
que no se formasen irregularidades en la superficie. La botella se dejó secar por 24 h a 
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temperatura ambiente. La impregnación se repitió 2 veces, resultando finalmente una 
película de TiO2 delgada, semitrasparente y homogénea (Figura 12.2). Para eliminar 
partículas sueltas, la botella se llenó hasta la mitad de su capacidad con agua y se agitó en 
forma manual enérgicamente durante 30 segundos. Este paso se repitió dos veces.

Figura 12.2. Botella de plástico PET impregnada con TiO2 según procedimiento desarrollado en el 
laboratorio [14].

Diseño experimental12.4.3. 
Se colocaron soluciones de As(III) (250 mL, [As(III)]in = 1000 µg L–1 en agua Milli–Q, 
pH 7,8) en botellas plásticas de 600 mL impregnadas con TiO2, y se irradiaron en posición 
horizontal durante 6 h con luz UV (luz negra, Philips TLD/08, 15 W, emisión máxima a 
366 nm, 800 µW cm–2). Luego de la irradiación, se agregó 1,5 g de alambre de enfardar, en 
una pieza o trozado. En algunos experimentos, el alambre de enfardar se agregó al inició de 
la irradiación. El muestreo se realizó siempre luego de 24 h de reposo en la oscuridad para 
permitir la decantación del precipitado, y el As total remanente en solución se determinó 
espectrofotométricamente mediante el método del arsenomolibdato [15,16] luego de una 
filtración. En algunos casos se repitió el ensayo reutilizando la botella impregnada con 
TiO2.

Se llevaron a cabo experimentos con aguas de la localidad de Las Hermanas, provincia 
de Santiago del Estero (Argentina), en condiciones similares bajo luz solar (1.600–2.000 
µW cm–2) pero agregando Fe como solución de FeCl3 al final de la irradiación en una 
relación molar Fe:As en el rango 100-200). La concentración de As se determinó en este 
caso mediante ICP/OES.

Resultados y discusión12.4.4. 

En la Tabla 12.4 se muestran los resultados de los experimentos de FH con As(III) en 
botellas recubiertas con TiO2 y agregado de alambre de enfardar bajo irradiación UV 
artificial. Los resultados muestran que no existe diferencia relevante respecto a las 
distintas formas de agregar el alambre de enfardar (durante o después de la irradiación, 
entero o en trozos) [11-13].

Si bien en este caso no se alcanzó el valor guía de la OMS para la concentración 
final de As, es importante remarcar que los valores iniciales de As eran relativamente 
altos, y representativos solamente de algunos pozos. Los valores guía podrían alcanzarse, 
seguramente, con tiempos de irradiación más prolongados.
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Tabla 12.4. Resultados de experimentos de FH con As(III). Condiciones: [As(III)]in = 1.000 µg L–1; 
pH 7,8; Vsol = 250 mL en botellas de 600 mL recubiertas con TiO2. Se agregó 1,5 g de alambre de 
enfardar luego de la irradiación. Tiempo de irradiación (lámpara UV, 800 µW cm–2): 6 h.

Tres experimentos consecutivos con la misma botella recubierta con TiO2 en las 
condiciones descriptas en la Tabla 12.4 dieron porcentajes de remoción de As de 90,5, 
89,5 y 96,7%, respectivamente, indicando que la eficiencia no fue afectada por el reuso 
del fotocatalizador, sino que fue incluso mejor.

Se llevaron a cabo experimentos con aguas de pozo provenientes de Las Hermanas 
(concentración inicial de As 900–1.800 µg L–1) bajo luz solar. Al final de la irradiación, se 
agregó Fe(III) en forma de FeCl3, en la relación molar Fe/As indicada en la Tabla 12.5, 
donde se muestran los resultados. En todos los casos, las concentraciones finales fueron 
muy bajas, y en uno de ellos (W6), se logró alcanzar el valor guía de la OMS. De nuevo, 
incrementando el tiempo de irradiación se podrían alcanzar seguramente los valores guía 
en todos los casos [10].

Puede concluirse que se obtuvieron mejores resultados con aguas reales que con aguas 
preparadas en laboratorio. Si bien con muestras reales se usó FeCl3, que es más eficiente 
para remover As que los trozos de alambre, y la irradiancia empleada fue mayor, la mayor 
eficiencia podría también explicarse por la presencia en aguas naturales de especies que 
podrían acelerar la oxidación de Fe(0) bajo la luz solar (como materia orgánica natural) 
dando lugar a procesos del tipo foto-Fenton (ver Capítulo 5), o que podrían acelerar la 
adsorción de arsénico en los flóculos de Fe.

Tabla 12.5. Resultados de remoción de As mediante FH en aguas de pozo de Las Hermanas, 
provincia de Santiago del Estero. Condiciones: Vsol = 250 mL en botellas de 600 mL recubiertas 
con TiO2. Agregado de FeCl3 luego de la irradiación. Tiempo de irradiación: 6 h (1.600–2.000 µW 
cm–2, luz solar).

*relación molar, **parcialmente nublado (irradiación durante 2 días consecutivos). 

REMOCIÓN de arsénico MEDIANTE HIERRO CER12.5.  OVALENTE

Antecedentes12.5.1. 

Teniendo en cuenta que el alambre de enfardar es la fuente de hierro más difundida en 

Muestra Asf (µg L ) Modo de agregado Remoción As
1 140 En un trozo, luego de la irradiación 8 6 

2 180 Trozado, luego de la irradiación 8 0 
3 200 En un trozo, durante la irradiación 8 2 

–1

Muestra [As]in (µg L–1) [As]f (µg L–1) tirr. (h) [ Fe(III)]:[As]* Remoción As (%) 

W1 

W2 

W3 

W4 

W5 

W6 

961 

1090 

551 

1530 

1830 

1630 

31 

13 

30 

14 

25 

<10 

10**. 

4,2 

4,9 

3,8 

10**. 

5,1 

162 

214 

423 

152 

85 

143 

96,8 

98,8 

94,5 

99,1 

98,6 

> 99,4 



200 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

la región y que su uso en el método SORAS modificado provee aguas de bastante buena 
calidad, se decidió evaluar su uso en ausencia de jugo de limón, basando la tecnología 
solamente en el uso de hierro cerovalente. En experimentos preliminares, se evaluó 
la influencia de la cantidad de hierro y pH inicial en la remoción sobre aguas CIC de 
composición similar a las de Los Pereyra. Las aguas finales no presentaron coloración y 
la mejor remoción se obtuvo con 0,6 g L-1 de hierro [3].

También se efectuaron experimentos con lana de hierro (Virulana®), por ser otro 
material de hierro fácilmente disponible en la región.

Diseño experimental12.5.2. 

Se prepararon aguas CIC (ver composición en 12.3.1.2) con una concentración de As(V) 
1000 μg L-1 (pH 7,8), las que se colocaron en botellas de PET de 600 mL. Se agregó Fe en 
forma de alambre de enfardar o lana de hierro, en una concentración de 0,6 g L-1, el valor óptimo 
encontrado  en experimentos preliminares [3]. Las botellas se expusieron a la luz UV artificial 
(Philips TLD/08, 15 W, máxima emisión a 366 nm, 800 µW cm-2) por 8 horas, seguido de 
24 h en reposo en la oscuridad. Se realizaron experimentos similares en la oscuridad. En 
algunas muestras, la determinación de As(V) se llevó a cabo espectrofotométricamente 
mediante la formación del complejo arsenomolíbdico. El As(III) se determinó en forma 
similar pero agregando 126 mg KMnO4/mg As (tiempo de contacto 120 minutos), para 
oxidarlo previamente a As(V). En caso de que ambas formas se encontraran presentes, el 
As total se determinó por combinación de las técnicas con y sin agregado de KMnO4. La 
concentración de As(III) se calculó por diferencia. En otros experimentos, se determinó 
As total mediante ICP-OES o fluorescencia de rayos X por reflexión total (TRXRF).

Resultados y discusión12.5.3. 

Resultados de SORAS con alambre de enfardar y lana de hierro en aguas CIC12.5.3.1. 

La evolución de la concentración de As en el tiempo, medida en estos experimentos 
inmediatamente luego de la irradiación (sin reposo en la oscuridad) se muestra en la 
Figura 12.3. La remoción de As fue considerablemente más rápida con lana de hierro, 
alcanzando una remoción completa en 2 h, mientras que con alambre de enfardar se 
alcanzó en el mismo lapso sólo un 30%. 

Figura 12.3. Remoción de As(V) en aguas sintéticas de composición similar a la de aguas de pozo 
de Los Pereyra con alambre de enfardar y lana de hierro en botellas de 600 mL, Vsol = 250 mL. 
Condiciones: [As(V)]in = 1.000 μg L-1; pH 7,8; [Fe(0)]in = 6,0 g L-1; luz UV artificial (800 µW cm-2) 
u oscuridad, sin reposo posterior en la oscuridad.

Además, luego de 24 h de reposo en la oscuridad (donde se completa el proceso 
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de adsorción en los flóculos de hierro formados), la cantidad de As removido fue de 
83 y 100% con alambre de enfardar y lana de hierro respectivamente (no se muestra). 
La mejor eficiencia de la lana de hierro puede atribuirse a que este material posee una 
mayor superficie para la exposición y oxidación. Sin embargo, la lana de hierro resulta 
finalmente difícil de remover de la solución ya que se desintegra en partículas muy finas. 
En estos experimentos no se observó ningún efecto significativo de la luz UV.

Los espectros de DRX (no se muestran) indicaron que el alambre de enfardar está 
compuesto inicialmente de hierro metálico puro, con trazas de CaSiO3. Luego de los 
ensayos de remoción de As, los difractogramas mostraron señales correspondientes a 
maghemita, lepidocrocita y magnetita, indicando claramente que el ZVI resulta oxidado 
durante el proceso.

Resultados de remoción de As mediante ZVI: efecto de la masa de hierro12.5.3.2. 

En una segunda etapa, se estudió el efecto de la masa de lana de hierro en la remoción 
de As (III y V). Se probaron 3 concentraciones diferentes: 0,6, 1,0 y 6,0 g L-1, bajo 
irradiación UV artificial y en la oscuridad. La Figura 12.4 muestra que la velocidad 
inicial se incrementa con la masa de hierro, si bien se obtuvo remoción completa en todas 
las muestras luego de 24 h de reposo en la oscuridad. En este caso, se puede analizar 
mejor el efecto de la luz: si bien el efecto no es tan evidente a la mayor concentración de 
hierro, se puede observar claramente a 0,6 g L-1. Esto sugiere que con una irradiación solar 
más prolongada se podría obtener buena remoción de As con menor cantidad de hierro, 
haciendo el proceso más económico. No se observó diferencia significativa comenzando 
con As (III) o As(V). 

Figura 12.4. Efecto de la masa de hierro en la remoción de As (III ó V) de aguas CIC utilizando 
lana de hierro. Condiciones: [As]in = 1.000 μg L-1; pH 7,8; luz UV artificial (800 µW cm-2) u 
oscuridad (no se muestra reposo en oscuridad 24 h), Vsol = 250 mL.

Como se indicó en el Capítulo 5, el mecanismo de remoción de As mediante ZVI 
involucra varios pasos en los cuales se formarían complejos de As(III) y As(V) u otras 
especies sobre los (hidr)óxidos de hierro formados in situ como resultado de la corrosión 
del hierro. Bajo irradiación UV, tienen lugar otros procesos como reacciones de tipo foto-
Fenton, etc., los cuales aumentan la velocidad de remoción [6 y referencias allí citadas].

Resultados de remoción de As mediante ZVI en aguas reales12.5.3.3. 

Se ensayó el método con aguas de pozo de Los Pereyra. Para ello, se colocaron 250 mL 
de muestra en botellas de 600 mL de PET conteniendo 1,5 g de alambre de enfardar, y se 
expuso a la luz UV artificial durante 6 h (800 µW cm–2). Se realizaron ensayos similares 
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en la oscuridad. Luego de 24 h de reposo en la oscuridad, se determinó As en la solución 
filtrada mediante TXRF. La Figura 12.5 muestra la buena eficiencia de remoción de As en 
ambos casos, aunque el resultado fue mucho mejor bajo radiación UV.

 

Figura 12.5. Eficiencia de remoción de As mediante el agregado de alambre de enfardar (6,0 g L-1) a 
aguas naturales de Los Pereyra. Condiciones: [Astotal]in = 340 μg L-1; pH 7,8; luz UV artificial 6 h 
(Philips TLD/08, 15 W, máxima emisión a 366 nm, 800 µW cm–2) u oscuridad; botellas PET 600 
mL, Vsol = 250 mL. Sin reposo en oscuridad.

Este resultado difiere del obtenido con muestras de laboratorio donde, para una misma 
concentración de hierro, no se había observado prácticamente diferencia con y sin 
irradiación (Figura 12.4). La misma justificación que se utilizó para los experimentos 
de FH es válida aquí: la presencia de especies capaces de acelerar la oxidación de Fe(0) 
bajo luz UV artificial y la adsorción de As en los flóculos de Fe. Con una irradiación más 
prolongada o más intensa se podría alcanzar el valor guía requerido por la OMS.

HIERRO NANOPARTICULADO 12.6. 

Antecedentes12.6.1. 

Como se indicó en el Capítulo 7, las reacciones con hierro cerovalente son crecientemente 
empleadas en la remoción de contaminantes, en particular metales pesados y arsénico. 
Las reacciones son bastante lentas, pero el proceso puede ser acelerado notablemente 
utilizando nanopartículas de hierro (NZVI). El tamaño de partícula, la gran área superficial 
y la alta densidad de sitios superficiales activos (o sitios superficiales de alta reactividad) 
conllevan a una alta eficiencia, y hacen a las nanopartículas de hierro un material atractivo 
para su uso en remediación. Entre los trabajos publicados sobre la remoción de As se 
puede mencionar al publicado por nuestro grupo de investigación [12,13,17].

Diseño experimental12.6.2. 

El hierro cerovalente nanoparticulado, NanoFe®, fue preparado por Nanotek S.A. (Santa 
Fe, Argentina) de acuerdo a una tecnología novedosa patentada. Las nanopartículas se 
sintetizan por reducción de sales férricas con borohidruro de sodio en una nanoemulsión 
multifásica estabilizada y se almacenan en 2-propanol hasta su uso. El material fue 
caracterizado mediante DRX, área específica BET, espectroscopía UV-Vis, y microscopía 
de transmisión electrónica. Los espectros de DRX indicaron que el NanoFe® está 
compuesto por hierro metálico, maghemita, magnetita y fases amorfas. Las partículas 
obtenidas poseen propiedades magnéticas, presentan un área superficial específica SBET 
de 55-63 m2 g-1 y un tamaño de partícula (medido con TEM) de 5-15 nm. Antes de tomar 
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una alícuota, la suspensión de 2-propanol se ultrasonicó por 2 min con un ultrasonicador 
Cleanson (25 kHz), modelo CS-1109. La concentración de hierro en la suspensión, 
determinada por ICP-OES, fue de 36,6 g L-1. 

Con estas nanopartículas se llevaron a cabo experimentos de remoción de As(V) 
en agua CIC (ver composición en 12.3.1.2). En un experimento típico, 150 mL de una 
solución de As(V) (1.000 μg L-1) se introdujeron en un Erlenmeyer de 250 mL (cubierto 
por un papel de aluminio en las reacciones efectuadas en la oscuridad) y se burbujeó 
con aire (1 mL min-1) por 30 min con agitación orbital a 150 rpm hasta lograr saturación 
de oxígeno. Luego, se suspendió el burbujeo y se agregó un volumen de suspensión de 
NanoFe® en 2-propanol conteniendo la correspondiente cantidad de hierro (para obtener 
concentraciones entre 0,005-0,1 g L-1). La agitación orbital se sostuvo durante todo el 
experimento. En algunos experimentos, se agregaron ácidos húmicos en una concentración 
de 2 mg L-1.

Las irradiaciones se realizaron con un reflector UV Philips HPA 400S (emisión máxima 
a 365 nm, 5000 μW cm-2) posicionado a 15,5 cm sobre el borde superior del Erlenmeyer, 
que se encendió apenas agregado el NanoFe®. Se trabajó a temperatura ambiente sin 
control de la misma, si bien ésta nunca alcanzó valores superiores a los 30ºC. Luego 
de los experimentos, las muestras se analizaron por ICP-OES. El contenido de carbono 
orgánico total (TOC) de las muestras se determinó mediante un analizador en el modo 
carbono orgánico no purgable (NPOC). Todas las muestras fueron filtradas previamente 
mediante una membrana Millipore 0,45 μm.

Resultados y discusión12.6.3. 

En la Figura 12.6 se presentan los resultados de la remoción de As(V) con diferentes 
masas de NanoFe®. Los resultados indican que la remoción fue muy rápida y aumentó 
con la masa de NanoFe®. Para concentraciones de las nanopartículas de 0,05 y 0,1 g L–1, 
la remoción fue mayor de 90% luego de 150 min de tiempo de contacto. La masa de 
hierro empleada fue dos órdenes de magnitud menor que en el caso de utilizar alambre 
de enfardar o lana de hierro (ver sección 12.5.3), lo cual indica que el NanoFe® presenta 
una capacidad sobresaliente para la remoción de As. Esto puede explicarse no sólo por su 
mayor área superficial sino por una alta actividad intrínseca, ya que esta muestra de NZVI 
fue incluso más reactiva que la de otros trabajos publicados [7], siendo más efectiva con 
una menor cantidad de NZVI.

Figura 12.6. Remoción de As con NanoFe®. Condiciones: [As(V)]in = 1.000 µg L-1, [NanoFe®]in = 
0,005-0,1 g L-1; pH 7,8.

0 40 80 120 160 200 240
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

0.005 g L
-1

0.010 g L
-1

0.025 g L
-1

0.050 g L
-1

0.100 g L
-1



204 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

La Figura 12.7 indica que la irradiación UV mejora levemente la eficiencia de remoción 
del As. Por otro lado, el agregado de ácidos húmicos (AH), simulando la materia orgánica 
disuelta (DOM) presente en las aguas contaminadas, resulta en una reducción del 50% de 
la eficiencia de remoción en la oscuridad. Sin embargo, cuando el sistema que contiene 
ácidos húmicos se irradia, si bien se observa una inhibición inicial, la remoción final es 
mayor que en ausencia de AH. Se sugiere que bajo luz UV la eficiencia de la remoción 
aumenta debido a la operación de procesos foto-Fenton y, en presencia de AH, otros 
procesos activados por UV [17].

Figura 12.7. Remoción de As con NanoFe®. Efecto de la irradiación UV y los ácidos húmicos. 
Condiciones: [As(V)]in = 1.000 μg L-1, [AH]in = 2 mg L-1, [NanoFe®]in = 0,010 g L-1, λ = 365 nm, 
5.000 μW cm-2. 

Los resultados de remoción de As realizados en aguas de Los Pereyra usando NanoFe® 
se muestran en la Figura 12.8. Puede observarse que la remoción en la oscuridad fue 
bastante rápida, y luego de 3 h de contacto se obtuvieron buenos resultados. Sin embargo, 
bajo irradiación con luz UV artificial, la remoción fue excelente, con contenidos finales 
de As que alcanzan la regulación para agua de bebida. Debe destacarse que se utilizaron 
cantidades de NanoFe® menores en comparación con las empleadas en aguas sintéticas. 
Los flóculos pueden ser removidos mediante técnicas magnéticas, siendo esto más 
efectivo y rápido que la centrifugación y filtración.

Figura 12.8. Resultados con aguas de Los Pereyra usando hierro cerovalente nanoparticulado. 
Condiciones: [As (total)]in = 174 μg L-1; [NanoFe®]in = 0,025 g L-1, tiempo de reacción: 3 h, 
luz UV artificial (5.000 µW cm-2).

 

[A
s(

V
)]

, 
µ

g 
L-1

Tiempo (min)

0 50 100 150 200 250

[A
s(

V
)]

/[A
s(

V
)]

0

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

oscuro 
oscuro + AH

Tiempo (min)

0 50 100 150 200 250

[A
s(

V
)]

/[A
s(

V
)]

0

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

 UV
 UV + AH 

0 2 4 6 8 10 12

[A
s(V

)], 
µ g L

-1

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

200

[As(V)]inicial
[As(V)]final, oscuridad
[As(V)]final, UV

     174 µg L-1

             42 µg L-1

< 10 µg L-1



Capítulo 12. Experiencias de remoción de arsénico por tecnologías fotoquímicas y solares  
en Argentina. Litter - Morgada - Lin - García - Hidalgo - d’Hiriart - Giullitti -  

Blesa - Levy - López - Mateu
205

Si se compara este proceso de remoción empleando NZVI bajo luz con el realizado 
con FH, en ambos casos se produce una baja cantidad de residuos sólidos (flóculos de 
hierro conteniendo As), los cuales pueden ser fácilmente dispuestos [8]. Ambos métodos 
podrían también remover contaminación microbiológica (aún no estudiado). 

ConclusionEs12.7. 

Se han investigado diferentes tecnologías económicas basadas en el uso de la •	
luz UV y solar para el abatimiento de As, útiles para ofrecer soluciones en zonas 
rurales aisladas o localidades periurbanas con asentamientos no conectados a 
redes de agua potable.
Se modificó el método SORAS, evaluando diferentes fuentes de hierro y •	
materiales típicos regionales de bajo costo para ser utilizados en aguas de pozo de 
la localidad de Los Pereyra: areniscas, pelitas, clavos y alambre de enfardar. Los 
materiales se compararon con Fe(III) en solución y goethita sintética. De todos 
ellos, el alambre de enfardar resultó ser la mejor fuente de provisión de hierro, 
ya que produjo una buena remoción de As y una buena calidad del agua tratada 
(no se observó color o turbidez en el agua luego del tratamiento). Este material es 
comúnmente usado en actividades agrícolas en la región, es barato y fácilmente 
accesible por la población. No fue necesario el agregado de jugo de limón y el 
método puede ser aplicado al pH natural de las aguas estudiadas.
Los resultados experimentales demuestran que la fotocatálisis heterogénea con •	
botellas de plástico PET recubiertas con TiO2, con el agregado de Fe(III) o Fe(0), 
es una tecnología eficiente de bajo costo para la remoción de As. Si bien los 
fundamentos de la FH aplicada a la remoción de As son bastante bien conocidos, 
su aplicación aún se encuentra en etapa temprana y se requieren más estudios 
para determinar su posible aplicación.
El uso del hierro cerovalente bajo luz UV resulta de particular interés ya que •	
utiliza muy poca cantidad de hierro con el resultado de una eficiencia de remoción 
bastante alta. En particular, el NZVI es muy eficiente, siendo necesarias cantidades 
muy bajas con lo cual el método termina siendo muy económico.
El uso de irradiación solar mejora notablemente las condiciones de remoción de •	
arsénico en aguas naturales empleando materiales de hierro.
Por último, cabe recordar que para la aplicación de todas estas tecnologías es •	
necesario llevar a cabo un análisis exhaustivo de las aguas a tratar y una validación 
del método, ya que las mismas son muy dependientes de la composición de las 
aguas.
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Capítulo 13

Experiencias de remoción de arsénico realizadas 
en Argentina por corrosión electroquímica de un 
lecho fijo de hierro

Roberto Cáceres, Luis Aguirre y Clara Ximena Cáceres 

Abatimiento de arsénico por corrosión electroquímica de 13.1.	
un lecho fijo de hierro 

 Introducción [1-7]13.1.1.	

El procedimiento continuo de abatimiento de arsénico por corrosión electroquímica de un 
lecho fijo de hierro metálico desarrollado y por el que trabajan las plantas de tratamiento 
presentadas en este trabajo es ideal para aplicar en pequeña escala (desde una vivienda 
individual a agrupaciones de unos pocos cientos de personas). 

El procedimiento consiste en:
1.	 Clorar el agua cruda para oxidar las especies arsenicales presentes y proporcionar  

hipoclorito para el paso siguiente.
2.	 Pasar el agua a través de un lecho relleno con viruta o trozos de hierro a efectos 	
	 de formar Fe2O3, que es el agente de separación.
3.	 Acondicionar el flóculo formado en la etapa anterior.
4.	F iltrar el agua.
El procedimiento fue desarrollado siguiendo una metodología estricta: estudios 

termodinámicos, estudios cinéticos, desarrollo de modelos matemáticos y optimización 
del proceso. Desarrollado el procedimiento, se validaron los resultados en campo. 

Para la validación se utilizaron prototipos construidos con elementos estándares de 
plástico de bajo costo. El insumo permanente fue hipoclorito de sodio. La reposición 
del hierro consumido se realizó aproximadamente cada un año. El seguimiento de estas 
plantas permite asegurar que, aún operadas por personas no técnicas, el porcentaje de 
arsénico eliminado del agua es superior al 90%.

 Reacciones químicas involucradas13.1.2.	

a) Durante la cloración (Figuras 13.1 y 13.2), se produce la oxidación del As(III) presente 
en el agua a As(V), de acuerdo a las siguientes reacciones:

Reacciones de oxidación:

HAsO2 + 2 H2O = H2AsO4
-  + 3 H+ + 2 e-					            (1)

HAsO2 + 2 H2O = HAsO4
-2 + 4 H+ + 2 e-					            (2)
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Figura 13.1. Sistema As–H2O a 20 ºC.

Figura 13.2. Estabilidad de hipocloritos a 20 ºC.

Reacción de reducción:
 
ClO- + 2 H+ + 2 e- = Cl- + H2O                                                                                   (3)

El límite entre las reacciones (1) y (2) se encuentra a pH 6,78 (Figura 13.1).

b) En el lecho (reactor) con hierro metálico se produce el sol de Fe2O3 de acuerdo con 
una serie de reacciones que se exponen a continuación.

Primera etapa: corrosión electroquímica
Para simplificar el tratamiento sólo se mostrarán las reacciones que se producen a pH 

> 5,6 (Figura 13.3).
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Figura 13.3. Sistema Fe – H2O a 20 ºC.

	R eacción anódica: 

Fe = Fe2+ + 2 e-							              (4)

3 Fe2+ + 4 H2O = Fe3O4 + 8 H+ + 2 e-	 			                         (5)

Reacción catódica:

2 H+ + 2 e- = H2	
					                                                                      (6)
La reacción global ((4) + (5) + (6)) es:

3 Fe + 4 H2O = Fe3O4 + 4 H2		  				          (7)

Segunda etapa: oxidación química
En presencia de hipoclorito, el electrodo de hierro se despolariza y la reacción (7) 

no se detiene. Tampoco se formará una capa pasivante de Fe2O3 (por la presencia de ión 
cloruro) y como el sistema metal/agua se encuentra en la zona de picado [8], también se 
superpone este efecto. En consecuencia, no se pasiva el metal. 

En la Figura 13.2, estabilidad de hipocloritos a 20 ºC, puede observarse que el límite 
de estabilidad de las especies HClO y ClO- se produce a pH 7,7. Por lo tanto, suponiendo 
pH < 7,7:

 
Reacción de oxidación:

 4 Fe3O4 + 2 H2O = 6 Fe2O3 + 4 H+ + 4 e-	 	                         (8)

Reacción de reducción: 

HClO + H+ + 2 e- = Cl- + H2O						             (9)

9,08,07,06,05,0

2,0

1,0

0,0

-1,0

-2,0

Eh (Volts)

Fe

Fe2O3

Fe3O4

Fe(+2a)

pH



212 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

La reacción global, (8) + (9), es:

2 Fe3O4 + HClO = 3 Fe2O3 + Cl- + H+                                	                                                 (10)
	   

La reacción global, (7) + (10), es:

6 Fe + HClO + 8 H2O = 3 Fe2O3 + Cl- + H+ + 8 H2
	                                                  (11) 

Esta es la reacción global del procedimiento desarrollado y tiene los parámetros 
termodinámicos mostrados en la Tabla 13.1. Los valores muestran que la reacción posee 
una notable irreversibilidad.

Tabla 13.1. Valores termodinámicos de la ecuación 11.

Diagrama de flujo del proced13.1.3.	 imiento

En concordancia con lo anterior, el diagrama de flujo del procedimiento desarrollado es 
el siguiente:

Figura 13.4. Diagrama de flujo del procedimiento.

13.1.4.  Desarrollo del procedimiento	

El desarrollo del procedimiento por el que trabajan las plantas de abatimiento de arsénico, 
cuya representación esquemática se muestra en la Figura 13.5, se presenta en las referencias 
[1-7]. Para postular el procedimiento, se realizaron los estudios termodinámicos mediante 
diagramas Eh - pH. En la etapa de estudios cinéticos, se realizaron los ensayos a escalas de 
laboratorio y banco, se desarrollaron los modelos matemáticos pertinentes y se efectuaron 
optimizaciones del proceso a efectos de mejorar la calidad del agua tratada.

 

Temperatura (ºC)  (kcal)  (cal/ºC)  (kcal) K 
20 58,760 143,406 -100,800 1,428  1,428 × 1075
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Figura 13.5. Representación esquemática de la planta de tratamiento.

13.2. Validación de los resultados: trabajo con prototipos en 
campo

El primer prototipo, Figura 13.6, fue montado en la Escuela Dr. Juan Carlos Navarro 
de la localidad El Encón, departamento 25 de Mayo, provincia de San Juan, República 
Argentina. 

Figura 13.6. Prototipo montado en la escuela de El Encón.

El volumen de reactor fue de aproximadamente 2 L y tenía una capacidad de 
producción de 6 L h-1. La planta operó durante los últimos meses de 2004 utilizando 
como alimentación agua cruda de El Encón. A comienzos de 2005, el municipio tendió 
un acueducto para llevar agua desde la localidad Camarico (distante 29 km de El Encón). 
El agua es de una calidad sensiblemente superior ya que posee un contenido de arsénico 
de 57 µg L-1 (en tanto que el agua de El Encón posee un contenido de 280 µg L-1). La 
planta montada en la escuela que comenzó a operar con agua de El Encón luego lo hizo 
con agua de Camarico. El seguimiento realizado permitió asegurar que, aún operado por 
personal sin conocimientos técnicos, el porcentaje de arsénico eliminado del agua era 
superior al 90 %.
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Se colocó un segundo prototipo en el albergue de la misma escuela Dr. Juan C. Navarro 
(Figura 13.7). La planta tenía una capacidad de producción de aproximadamente 60 L h-1 
(volumen de reactor: 18 L). El equipo trabajó con agua cruda proveniente de Camarico 
y fue operado por personal del albergue. El seguimiento realizado por un año confirmó 
que con este prototipo el porcentaje de arsénico eliminado del agua fue también superior 
al 90 %.

Figura 13.7. Prototipo montado en el albergue de la escuela de El Encón.

Respecto a los insumos, se consumieron en promedio 0,200 L de hipoclorito de sodio 
55 g de Cl y 10 g de Fe metálico por cada 1.000 L de agua.

A continuación, se presentan los análisis de las aguas crudas de El Encón y 
Camarico.

Tabla 13.2. Características de las aguas de El Encón y Camarico.
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13.3.	O tras experiencias

Se realizaron una serie de experiencias con aguas de otros orígenes a efectos de comprobar 
el comportamiento del procedimiento. Los ensayos se llevaron a cabo en laboratorio en 
una planta de 1,5 L de volumen de reactor, operada a un caudal de 6 L h-1, presentada en 
la Figura 13.8. 

Figura 13.8. Planta para ensayos en laboratorio.

En la Tabla 13.3 se presentan sintéticamente los resultados.

Tabla 13.3. Resultados con aguas de otros orígenes.

Actualmente se trabaja, por convenio con el Ministerio de Salud de la Nación, 
en la provisión de cuatro plantas para abatimiento de arsénico que operan por este 
procedimiento. Las plantas se instalan en el Departamento Lavalle, Provincia de Mendoza, 
dos en la localidad San José y las restantes en Laguna del Rosario. Además, se difunden 
las características y beneficios de la tecnología a la comunidad interesada y se capacita a 
las personas responsables del funcionamiento, cuidado y mantenimiento de las plantas. 
Se lleva a cabo un seguimiento de las nuevas instalaciones por un periodo de un año. En 
la Figura 13.9 se observa la planta instalada en la escuela de San José.
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Figura 13.9. Planta instalada en la escuela de San José.

Conclusiones13.4.	
El procedimiento desarrollado de abatimiento de arsénico por corrosión electroquímica 
de un lecho fijo de hierro resulta ser apropiado para eliminar arsénico de aguas destinadas 
a consumo humano en poblaciones dispersas (pequeña y mediana escala) ya que:

Las plantas, construidas con elementos estándares de plástico, son de bajo costo.•	
No utiliza energía eléctrica.•	
Es operable por personas sin conocimientos técnicos.•	
Emplea insumos fáciles de obtener (lavandina y hierro).•	
Los residuos no representan un problema medioambiental.•	
Se obtienen aguas con niveles de arsénico apropiados (establecidos por 		•	

	 normas).
Los niveles de cloro y de hierro remanentes en el agua tratada son inferiores •	

a los establecidos por el Código Alimentario Argentino (0,2 mg L-1 y 0,30 mg L-1, 
respectivamente).

La reposición del hierro metálico consumido se debe hacer aproximadamente cada 
año.

El seguimiento de estas plantas montadas en campo permite asegurar que, aún operado 
por personas sin conocimientos técnicos, el porcentaje de arsénico eliminado del agua es 
superior al 90 %.
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Capítulo 14
Uso de plantas acuáticas para la remoción de 
arsénico del agua

Alejo Pérez Carrera, Claire Cayla, Julie Fabre y Alicia Fernández 
Cirelli

Introducción14.1. 

En distintos capítulos de este volumen se han mencionado diferentes métodos de 
remoción de arsénico en el agua, tanto convencionales como emergentes e innovadores. 
En este capítulo nos referiremos a procesos de remoción que usan biosorbentes, es decir, 
materiales derivados de la biomasa, capaces de remover metales pesados y otros elementos 
de soluciones acuosas diluidas. Varios de ellos han sido probados a escala de laboratorio, 
como algas, hongos y bacterias [1]. 

La biosorción es la inmovilización pasiva de los metales por la biomasa, que se basa 
principalmente en la “afinidad” entre el sorbente y la sustancia en cuestión. Los mecanismos 
de sorción en la superficie celular son independientes del metabolismo de la célula y están 
basados en interacciones fisicoquímicas entre los metales y los grupos funcionales de la 
pared celular. Este tipo de tecnologías de biosorción poseen como ventajas la posibilidad 
de reutilización del biomaterial, bajos costos operativos, bajos tiempos operativos y el 
hecho de que no producen compuestos secundarios que podrían ser tóxicos. Por ejemplo, 
las algas son convenientes como biosorbentes debido a su disponibilidad en agua dulce o 
salada y a su elevada superficie y alta capacidad de sorción. 

La bioacumulación es, en contraste, un proceso intracelular de acumulación de 
metales que implica el transporte metabólico activo y otros mecanismos como la 
precipitación intracelular, la metilación, etc. A veces se le llama biosorción activa, debido 
a que depende del metabolismo celular y puede ser inhibido por agentes metabólicos 
como las bajas temperaturas, la carencia de energía, etc. 

Durante los últimos años, se han desarrollado estrategias de remoción de contaminantes 
de diferentes matrices ambientales, principalmente agua y suelo, utilizando diferentes 
especies de plantas. Este conjunto de metodologías conocido como fitotecnologías 
incluye el uso de plantas acuáticas para la remoción de elementos tóxicos del agua, siendo 
el principal mecanismo de captación la sorción a través de las raíces [2,3]. Las plantas 
acuáticas condicionan las propiedades fisicoquímicas del agua mediante la regulación 
de los intercambios entre los ecosistemas acuáticos y terrestres. Pueden agruparse, de 
acuerdo a su forma de desarrollo, en plantas enraizadas y no enraizadas o flotantes. Estas 
últimas tienen la ventaja de formar una densa trama de raíces y rizomas sumergidos que 
ocupan toda la superficie del cuerpo de agua y actúan como filtro.
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En trabajos realizados en el grupo Centro de Estudios Transdisciplinarios del Agua 
(CETA, Facultad de Ciencias Veterinarias de la Universidad de Buenos Aires, Argentina), 
se han utilizado macrófitas flotantes (Spirodela intermedia, Lemna minor y Pistia stratiotes) 
en experimentos de remoción simultánea de metales pesados del agua (Cu2+, Zn2+, Pb2+, 
Fe2+, Mn2+ y Cr2+) utilizando las plantas acuáticas vivas y desecadas, con muy buenos 
resultados [2,4,5]. El Pb2+ y Cd2+ fueron los elementos más eficientemente removidos por 
los tres tipos de plantas. El mecanismo involucrado en la biosorción fue el intercambio 
de iones entre metales monovalentes como iones móviles intercambiables presentes en la 
biomasa de las macrófitas e iones de metales pesados y protones tomados desde el agua. 
Esta metodología extensiva o blanda también ha tratado de adaptarse a la remoción de 
arsénico del agua; sin embargo, su uso no ha sido aún completamente desarrollado.

En la literatura, aparecen trabajos que involucran experimentos con plantas acuáticas 
para la remoción de arsénico del agua. Las especies utilizadas son Ceratophyllum demersum, 
Myriophyllum propinquum, Rorippa nasturtium aquaticum, Azolla caroliniana, Azolla 
filiculoides, Spirodela polyrhiza, Lepidium sativum, Eichornia crassipes, Lemna minor, 
Lemna gibba y Spirodela intermedia [5-12]. 

En este capitulo, se analizan los resultados de trabajos publicados de remoción de 
arsénico del agua utilizando macrófitas flotantes y su posibilidad de aplicación como 
metodología de tratamiento. Se dan también algunas experiencias realizadas en el grupo 
del CETA.

experimentos de remoción de arsénico del agua 14.2. 
utilizando plantas flotantes COLECTADAS EN CUERPOS DE AGUA 
SUPERFICIAL CONTAMINADOS

En los estudios realizados, las macrófitas se colectaron en áreas donde existían aguas 
contaminadas con arsénico por causas naturales como el río Waikato, que es parte del 
sistema hídrico de la zona volcánica de Taupo, en Nueva Zelanda [6], o por actividades 
antrópicas como las aguas residuales de una mina abandonada de uranio en la región 
de Sajonia, Alemania [7]. Se recolectaron muestras de agua, plantas y sedimentos y se 
analizaron para determinar la concentración de arsénico en las mismas.

La concentración de arsénico en agua y vegetales fue determinada por espectrometría 
de absorción atómica o por espectrometría de fluorescencia atómica. En algunos casos, 
se determinó la presencia de otros elementos como hierro y fosfato en muestras de agua 
y vegetales.

Para evaluar la capacidad de acumulación de las plantas se utilizaron dos 
coeficientes:

El coeficiente de bioacumulación [6,9]: •	

φ = [As]planta/[As]agua	 (1)

donde:
[As]planta = concentración acumulada del elemento en la planta (mg kg-1)
[As]agua = concentración del metal soluble en la solución (mg L-1)

Valores de bioacumulación [11]: •	

Φ = gu/gL			   (2)
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donde: 
gu = masa de arsénico en la planta 
gL = biomasa seca.

En muchos experimentos, como en el caso de los realizados en la zona volcánica de 
Taupo, Nueva Zelanda, en las plantas colectadas la concentración de arsénico fue mayor 
que la existente en el agua de la cual fueron colectadas, mostrando así las propiedades de 
bioacumulación de las especies [6].

Además, la concentración de arsénico en las plantas fue superior a aquéllas cultivadas 
en condiciones de laboratorio con contenidos similares de arsénico en el agua. En efecto, 
en los experimentos realizados con Lepidium sativum se halló una concentración de 
arsénico aproximadamente cinco veces mayor que aquéllas cultivadas en condiciones de 
laboratorio con las mismas concentraciones en el agua. Una explicación posible es que en 
los experimentos de laboratorio se utilizaron plantas flotantes mientras que las recolectadas 
en el río presentaban raíces en contacto con los sedimentos donde los niveles de arsénico 
fueron mayores que los hallados en el agua [8]. Otra explicación podría ser la presencia de 
óxidos de metales que pueden unirse a las plantas acuáticas y adsorber arseniato y otros 
elementos disueltos. En la zona volcánica de Taupo, la concentración de estos iones en las 
plantas fue superior a las concentraciones requeridas para los procesos metabólicos. Se 
encontraron correlaciones positivas entre las concentraciones de arsénico y hierro. Además, 
el arsénico fue rápidamente desorbido de las plantas colectadas in situ.      

EXPERIMENTOS DE REMOCIÓN DE ARSÉNICO DEL AGUA A ESCALA 14.3. 
DE LABORATORIO UTILIZANDO MACRÓFITAS

En los trabajos analizados, se realizaron en casi todos los casos experimentos de remoción 
de arsénico del agua utilizando diferentes especies de macrófitas y concentraciones 
conocidas de este elemento [5,7-11].

En los experimentos realizados, se utilizaron plantas cultivadas o provenientes de 
sitios no contaminados que fueron expuestas a soluciones con nutrientes (KNO3, NH4NO3, 
K2HPO4, etc. [10]) y concentraciones conocidas de arsénico en un rango de entre 0 a 6 
mg L-1. La sorción del elemento por las plantas fue determinada a través del tiempo, 
recolectando muestras de agua en los reactores utilizados. El final de los experimentos se 
alcanzó cuando se estableció el estado de equilibrio (es decir, cuando la concentración de 
arsénico en el agua fue constante) o luego de un número de días estipulado previamente. 
Las plantas fueron secadas, y se calculó la concentración final de dicho metal en los 
vegetales. Se utilizaron como control dos tratamientos: uno con agua y arsénico sin 
plantas y otro con plantas pero sin arsénico en el agua.

En algunos experimentos [10], se determinó la desorción del arsénico a partir de 
plantas cultivadas con soluciones de arsénico o provenientes de sitios contaminados. Las 
plantas se dispusieron en reactores con agua sin arsénico y se determinó la concentración 
de este elemento a través del tiempo. 

En otros experimentos, se analizó también la interacción del arsénico con algunos 
elementos (hierro, fósforo). Así, la absorción de arsénico por las plantas se midió en presencia 
de fosfato en diferentes concentraciones en las aguas contaminadas con arsénico [11].

Zhang y col. [10] realizaron un análisis de la cinética de absorción y de especiación 
de arsénico para determinar el patrón de absorción del mismo. Las muestras fueron 
incubadas en soluciones con diferentes concentraciones de arsénico, y la concentración 
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del mismo fue determinada luego de que las muestras fueran lavadas para remover el 
arsénico adsorbido por las paredes celulares. La presencia de diferentes especies de 
arsénico fue determinada por cromatografía liquida de alta resolución acoplada con 
espectrometría de masa.

Estos experimentos de sorción de arsénico por parte de las plantas [5,8,9,11] mostraron 
una correlación positiva entre la concentración de arsénico en aguas y en los vegetales. 
En algunos casos, la relación entre las concentraciones de arsénico en las plantas y en el 
agua aumentó exponencialmente a medida que la concentración de arsénico en el agua se 
incrementó [8,9]. Este tipo de incremento se asocia usualmente con la exclusión activa, 
es decir, a bajas concentraciones, la planta es capaz de repeler al elemento; esta barrera se 
rompe cuando las concentraciones son elevadas. Se comprobó que la mayoría del arsénico 
en la planta se almacena en las hojas [8]. 

De acuerdo con los resultados obtenidos de concentración de arsénico en el agua 
registrados a lo largo de los experimentos, se calcularon los porcentajes de remoción 
para las especies estudiadas. Así, se puede notar que los mejores porcentajes de remoción 
se observaron con Lemna gibba (40,3%) y Lemna minor (hasta 52%); en cambio, para 
Spirodela intermedia, los porcentajes obtenidos fueron prácticamente nulos.	

En algunos experimentos [5], se observó también que el porcentaje de remoción varía 
con la concentración inicial de arsénico. Así, en el caso de Lemna minor, el porcentaje de 
remoción más alto (52%) al finalizar el experimento se observó cuando la concentración 
de arsénico en el agua fue de 0,5 mg L-1. Para las demás concentraciones, el porcentaje de 
remoción fue menor.

La Tabla 14.1 resume los principales resultados obtenidos con las macrófitas estudiadas 
en los experimentos con la concentración de arsénico final en las plantas.

Influencia de las condiciones climáticas14.3.1. 

El coeficiente de acumulación no debería ser el único parámetro a tener en cuenta cuando 
se estudia la capacidad de fitorremediación de las distintas especies vegetales. Puede 
ser que dos especies tengan la misma capacidad de bioacumulación, pero no la misma 
eficiencia de remoción de arsénico en determinadas condiciones climáticas. En efecto, 
la eficiencia de remoción por parte de la planta dependerá de la producción de biomasa, 
que a su vez se verá influida por las condiciones climáticas según sean o no favorables a 
la misma [12]. Por ejemplo, el lirio de agua (Eichhornia crassipes) fue considerado una 
alternativa confiable para la remediación de arsénico en las condiciones climáticas de los 
bosques tropicales secos en Tarabana, Venezuela; sin embargo, en dichas condiciones 
Lemna minor no fue considerada una especie confiable.

Spirodella intermedia y Lemna minor presentan la ventaja de crecer bajo condiciones 
climáticas variadas. También disminuyen la producción de algas al competir por nutrientes 
y extenderse sobre toda la superficie acuática, restringiendo la penetración de la luz y 
consecuentemente la fotosíntesis [12]. 
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Toxicidad del arsénico y tolerancia de las plantas14.3.2. 

En algunos de los trabajos relevados se analizó la influencia de la concentración de arsénico 
sobre la densidad de plantas y la producción de biomasa para ver como se afectaban estos 
parámetros debido a la presencia del elemento [6-11]. A una concentración de 0,15 mg L-1, 
el arsénico no tuvo influencia en la densidad de Lemna minor y Eichhornia crassipes 
[7]. Para el caso de Lemna gibba, en condiciones de laboratorio, la planta toleró una 
concentración de arsénico en un rango de 0,01-0,5 µg L-1, pero por arriba de este nivel se 
observaron signos de toxicidad. Como consecuencia, la producción de biomasa se redujo 
[9]. Se encontró una correlación negativa (r = -0,87, p < 0,02) entre la producción de 
biomasa en Ceratophyllum demersum y Myriophyllum propinquum y la concentración 
de arsénico en el ambiente, mientras que Rorippa nasturtium-aquaticum no se afectó 
significativamente [6].

Para poder comparar la tolerancia al arsénico de diferentes especies de plantas, debe 
determinarse el valor de EC50, que se define como la concentración de arsénico que causa 
el 50% de inhibición en el crecimiento de la biomasa. La respuesta en la producción de 
biomasa de Azolla caroliniana y Azolla filiculoides con concentraciones crecientes de 
arsénico se describió con una ecuación logarítmica. Estas ecuaciones fueron utilizadas 
para estimar los valores EC50 y EC25 de ambas especies. Se encontró que Azolla filiculoides 
(EC25 = 53,1 ± 5,7 µM) fue más resistente que Azolla caroliniana (EC25 = 22,5 ± 5,9 µM). 
En otros experimentos se expusieron más de 50 especies de Azolla durante 10 días a 
soluciones con 50 µM de arsenito; 30 de ellas no sobrevivieron [10].

 Dinámica de entrada de arsénico a las plantas14.3.3. 

Durante la realización de los experimentos en condiciones de laboratorio, se observaron 
cambios en la dinámica de sorción de arsénico en las plantas. Lemna minor mostró una 
mayor remoción de arsénico del agua en las primeras 24 horas del experimento (22-25%), 
para todas las concentraciones ensayadas. Luego, la cantidad de arsénico removido fue 
disminuyendo gradualmente hasta el final del experimento [5]. Para Eichhornia crassipes 
y Lemna minor , la concentración mínima de arsénico en el agua se encontró el día 14 del 
experimento. Luego, se registró una liberación de arsénico al agua como consecuencia 
de la mortandad de plantas, en ambas especies. En este caso, las especies deberían ser 
cosechadas cada 15 días a fin de evitar dicho problema [12]. Las diferentes plantas 
alcanzaron el equilibrio en la sorción de arsénico luego de diferentes lapsos.

 Desorción de arsénico desde los vegetales14.3.4. 

En los experimentos realizados por Robinson y col. [6], Rorippa nasturtium-aquaticum 
y Myriophyllum propinquum liberaron respectivamente 62(±25)% y 21(±5)% del total 
de arsénico al agua. Para ambas especies, más de la mitad de la concentración final en la 
solución se alcanzó luego de 5 días. En cambio, Rorippa nasturtium-aquaticum no alcanzó 
el equilibrio luego de 25 días [6]. En el caso de Azolla caroliniana y Azolla filiculoides, 
se observó el patrón de una hipérbola en la liberación de arsénico luego de un período de 
24 horas, sugiriendo que la tasa de liberación disminuyó en el tiempo o que las plantas 
empezaron a absorber nuevamente el arsénico del agua. Azolla caroliniana (la especie 
de Azolla que más acumula) liberó mayor cantidad de arsénico (aproximadamente dos 
órdenes de diferencia) que Azolla filiculoides [10].
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Interacción con otros elementos14.3.5. 

Cuando se investiga la absorción de arsénico por macrófitas, es importante considerar la 
concentración de arsénico junto con la de otros elementos como el azufre, manganeso y 
hierro, que pueden afectar la especiación del arsénico en el medio ambiente. En general, la 
captura de arsénico por macrófitas libres está influenciada principalmente por propiedades 
fisicoquímicas del sistema acuático [7].

Fosfatos: como ya se ha dicho, la forma predominante de arsénico en el ambiente 
es As(V). La absorción de arsénico por las plantas está asociada al fosfato, ya que el 
arseniato es absorbido como un análogo de éste. Para algunas especies como Lemna gibba 
[9] y con una misma concentración de arsénico en el agua, se observó un descenso en la 
acumulación del mismo con un aumento de la concentración de fósforo en la solución. 
De la misma manera, se observó una disminución significativa de la concentración de 
arsénico absorbido cuando se adicionó PO4

3- a reactores con diferentes concentraciones 
de arsénico en el agua. En el caso de Spirodela polyrhiza, una concentración de fosfato de 
500 µM condujo a un descenso de 3,18 veces la concentración de arsénico en las plantas. 
De la misma forma, la adición de arsénico produjo a un descenso de la concentración de 
fósforo en Azolla filiculoides  [10] y a un descenso de la captura de fosfato en Spirodela 
polyrhiza, para la cual se encontró una fuerte correlación negativa entre la concentración 
de arsénico en solución y la concentración de PO4

3- en la planta [11]. 
Estos resultados muestran que el arsénico se acumula en las plantas a través de la ruta 

de absorción del fósforo, ya que el AsO4
3- es un análogo de PO4

3- [11]. La competencia 
entre estos dos elementos explica los resultados obtenidos en los experimentos. De todas 
maneras, el efecto del fosfato en la captura de arseniato parece diferir de una especie 
de planta a otra, como también de sus condiciones de crecimiento y de las especies de 
arsénico involucradas [9,11].

Hierro: la adsorción del arsénico en presencia de hierro ha sido propuesta como un 
mecanismo alternativo para la acumulación en plantas acuáticas. Por ejemplo, se encontró 
que la concentración de hierro en Spirodela polyrhiza poseía una correlación positiva 
con la concentración de arsénico en la misma planta cuando ésta crecía en soluciones 
que contenían bajas concentraciones de fosfato (0,02 µM). Estas concentraciones no 
correlacionaron significativamente en soluciones con contenidos más altos de fosfato (100 µM 
y 500 µM). Se puede explicar este fenómeno por la adsorción de hierro en determinados 
lugares de las plantas sobre los que se une el arsénico cuando las concentraciones de 
fosfatos son bajas. Este fenómeno se bloquea cuando aumenta la concentración de fosfato 
[11]. Spirodela polyrhiza puede acumular arsénico por sorción fisicoquímica, y también a 
través de la vía de absorción de fosfatos.

Cinética de captura y especiación de arsénico14.3.6. 

La cinética de absorción de arsénico puede explicarse a través de la ecuación de Michaelis-
Menten. Los valores de Km (constante de Michaelis, correspondiente a la concentración 
de arsénico con la cual la velocidad de reacción alcanza un valor igual a la mitad de la 
máxima, y que caracteriza en este caso la afinidad del transportador para el arsénico) 
fueron similares para Azolla caroliniana y Azolla filiculoides, pero la Vmáx. fue un 43% 
mayor en A. caroliniana (que acumula mayor cantidad), indicando una afinidad similar en 
los trasportadores de membrana para el arsenito en ausencia de fosfato, pero a una mayor 
densidad de transportadores en Azolla caroliniana [10].

La ecuación de Michaelis-Menten describe adecuadamente la cinética de entrada de 
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arsenito en estas especies, ya que la absorción sigue un patrón hiperbólico en relación al 
aumento en la concentración de arsenito en la solución.

Experimentos con otras especies de macrófitas14.3.7. 

Además de las especies mencionadas en la Tabla 14.1, se recolectaron otras en aguas 
contaminadas con arsénico.

Algunas plantas fueron obtenidas en un grupo de lagos contaminados con las descargas 
de una mina de oro [13]: Typha latifolia, Potamogeton pectinatus, Equisetum fluviatule, 
Triglochin palustre, Myriophyllum exalbescens y Sparganum sp. La mayor concentración 
ser encontró en Potamogeton pectinatus, que acumula por encima de 4.990 µg g-1 de 
arsénico. Las especies sumergidas acumulan más arsénico que las emergentes.

En la zona volcánica de Taupo, Nueva Zelanda, se recolectaron muestras de 28 
especies vegetales entre las que aparecen: Callitriche stagnalis, Egeria densa, Elodea 
canadensis, Lagorasiphon major, Lotus corniculatus, Mentha piperata/var. citrata. El 
30% de estas 28 especies sobrepasó los 1.000 mg kg-1 en peso seco de arsénico, el umbral 
considerado para la hiperacumulación.

Consideraciones finALES14.4. 

El uso de plantas acuáticas para la remoción de arsénico del agua constituye un método 
efectivo, de fácil implementación y particularmente económico, con posibilidades de 
utilización en zonas de población rural dispersa, la población más afectada por la presencia 
de arsénico en el agua de bebida. Esta tecnología sería aplicable a escala domiciliaria para 
permitir la provisión de agua segura para bebida y producción de alimentos en estas 
localidades.

Muchas especies de plantas acuáticas de amplia distribución geográfica, encontradas 
en zonas de abundancia natural de arsénico tienen capacidad para acumular arsénico. 
Se encontró que las especies sumergidas han demostrado ser más eficientes que las 
emergentes para la remoción de este metaloide. El arsénico es absorbido por las raíces 
y se acumula principalmente en hojas. El porcentaje de remoción depende, en general, 
de las concentraciones de arsénico en el agua, y en muchos casos, es mayor a mayores 
concentraciones. La eficiencia de remoción también depende de las condiciones climáticas, 
por lo que los estudios deben ser específicos de cada región. En el caso de la especie de 
macrófita flotante Lemna minor, de fácil cultivo en variadas condiciones climáticas, el 
mayor porcentaje de remoción observado se obtuvo cuando la concentración de arsénico 
en el agua fue de 0,5 mg L-1.
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Capítulo 15	
Métodos solares. Tecnología Hierro Cero para 
la remoción de arsénico en aguas naturales 
conaltos niveles de salinidad. Experiencias en 
implementación y transferencia tecnológica 
comunidades rurales del norte de Chile

Lorena Cornejo, Jorge Acarapi, Hugo Lienqueo y María Arenas.

INTRODUCCIÓN15.1. 

Como se describió en el primer libro de la serie [1], en el norte de Chile existen poblaciones 
que consumen agua de bebida con altas concentraciones de arsénico, muy superiores a las 
establecidas por la normativa chilena, que recomienda un contenido máximo de 0,01 mg L-1 

(10 µg L-1) de arsénico total [2], en concordancia a lo establecido por la Organización 
Mundial de la Salud y la Unión Europea [3,4]. 

En aquellas áreas geográficas donde las aguas naturales disponibles superen estos 
niveles de arsénico, se hace preciso considerar su tratamiento para lograr la potabilización 
y posibilitar el consumo de la población.

Como hemos visto en el Capítulo 1, los métodos tradicionalmente empleados en el 
abatimiento de arsénico incluyen procesos básicos como la coagulación, floculación, 
sedimentación, filtración, la ósmosis inversa y otros. Sin embargo, todos estos procesos 
enfrentan algunas dificultades al tratar de aplicarlas en áreas rurales o de baja densidad 
poblacional, tales como los altos costos de implementación, la alta capacitación que debe 
poseer el personal a cargo de su operación y manutención, dificultades generadas al tratar 
aguas con determinadas características fisicoquímicas (alta dureza, sólidos disueltos, 
gran cantidad de material particulado/sedimentables, altos niveles de arsénico, etc.) y con 
realidades geográficas diferentes como, por ejemplo, altura sobre el nivel del mar, presión 
atmosférica, luminosidad, gran amplitud térmica entre el día y la noche, etc.

En la actualidad, la comunidad científica dedica importantes esfuerzos relacionados 
al desarrollo de nuevos procesos/tecnologías para el tratamiento de aguas para diferentes 
usos [5], con el fin de contar con alternativas que contribuyan a la creciente demanda. 
Estas tecnologías se presentan como un desarrollo innovador que permite proveer de un 
agua segura, tanto desde el punto de vista químico como microbiológico, para el consumo 
humano, partiendo de las aguas naturales regionalmente disponibles, como asimismo el 
desarrollo de nuevos procesos para el tratamiento de diversos tipos de aguas residuales.

En este sentido, el uso de la radiación solar es hoy en día una de las metas más 
codiciadas en el campo de las innovaciones tecnológicas, que buscan obtener nuevas 
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fuentes de energía para hacer del desarrollo económico una actividad sustentable.
La radiación solar es una fuente permanente de energía natural que ofrece un gran 

potencial para una amplia variedad de aplicaciones, debido a que sus mayores ventajas son 
la abundancia y accesibilidad. Los países desarrollados llevan adelante activas políticas 
de promoción de estos usos de la energía solar, tendiendo a transformarla en alternativas 
económicamente viables y adecuadamente competitivas. 

En los países en desarrollo, es más difícil implementar estas tecnologías incipientes por 
las condiciones e inversiones que demandan. En este marco, es muy importante considerar 
alternativas que permitan usar el recurso con tecnologías que, basándose en conceptos 
e ideas científicas de avanzada, no requieran de inversiones iniciales excesivamente 
elevadas. Es más, el desarrollo de estos métodos que, por los beneficios que aportan a las 
poblaciones rurales de bajo ingresos socioeconómicos, debería ser una prioridad de parte 
de las políticas estatales en los países en desarrollo [6].

En la región de Arica y Parinacota, ubicada en el norte de Chile, existen diferentes 
cursos de aguas con cantidades variables de especies disueltas entre las cuales se destaca el 
arsénico. Este elemento se distribuye en distintos niveles a través de las aguas regionales, 
presentando en las aguas superficiales y subterráneas concentraciones que varían entre 
los 14 µg L-1 (Valle de Azapa: agua subterránea), 200 µg L-1 (río Lluta), 1.000 µg L-1 (río 
Camarones) y 10.000 µg L-1 (lagunas de Amuyo) [1,7-9].

En esta región, la vía hídrica corresponde a una de las más significativas entradas 
de arsénico al organismo, no sólo por las cantidades ingeridas, sino también debido a 
que el arsénico contenido en estas aguas es predominantemente de naturaleza inorgánica 
(As(V)). Esta información ha sido obtenida a partir de estudios de especiación de arsénico 
en aguas empleando la técnica HPLC-HG-ICP-MS (Figura 15.1), los cuales han indicado 
que el 99,60% del arsénico presente en el agua del río de Camarones corresponde a As(V) 
[10].

Figura 15.1. Cromatograma típico de la especiación de arsénico en las aguas del río Camarones: 
[As(V)] = 1.247 µg L-1 , [As(III)] = 5,0 µg L-1 (99,60 y 0,40 % respectivamente). 

De acuerdo a la información disponible en la literatura, existen una serie de dificultades 
cuando se trata de obtener eficiencias de remoción de arsénico cercanas al 99% al intentar 
tratar aguas con altos contenidos de sales disueltas mediante el empleo de procedimientos 
de abatimiento convencionales. 

Frente a este escenario, la remoción de arsénico mediante el empleo de hierro 
cerovalente, citrato y asistida por radiación solar (Tecnología Hierro Cero, THC) se 
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presenta como una interesante alternativa con eficientes niveles de remoción, bajos 
costos asociados y apta para ser aplicada a las características propias de las aguas y de los 
ambientes presentes en el desierto de Atacama [11].

15.2. MATERIALES EMPLEADOS EN LA TECNOLOGÍA THC

En el desarrollo de la tecnología THC, se considera el empleo de materiales e insumos 
ampliamente disponibles a nivel regional y de bajo costo, lo cual presenta las siguientes 
ventajas: 

• Bajos costos globales asociados a la fabricación de las unidades de tratamiento, lo 
cual facilita su masificación entre la población objetivo. 
• Contar con una adecuada disponibilidad de los insumos en los tiempos y en la 
cantidad necesaria que aseguren una operación continua de los sistemas de tratamiento 
a través del tiempo.
• Radiación solar como fuente de energía limpia, abundante, prácticamente ilimitada 
y relativamente constante a lo largo del año en muchas áreas del planeta.
• Facilita la transferencia de la tecnología THC a los usuarios finales, ampliando a su 
vez las posibilidades de que la tecnología sea socialmente aceptada por la comunidad 
rural, permitiendo su aplicación luego de concluida la etapa de seguimiento por el 
equipo de investigación.
• En los procesos de desarrollo, optimización y aplicación de la tecnología THC se 
emplearon una serie de materiales entre los que destacan los siguientes (Figura 15.2):

   
   
   

   
   
   

Figura 15.2. Materiales empleados en el desarrollo de la tecnología THC. Esquina superior derecha: 
botellas PET, esquina inferior derecha: lana de acero, esquina superior derecha hacia abajo: 
limón de Pica (Citrus aurantífolia), limón verde sin pepa (Citrus latífolia), limón amarillo 
grande (Citrus limonum risso).

15.2.1. Hierro cerovalente

Como fuentes de hierro se emplearon clavos, tachuelas, alambres, lana de acero, etc., 
encontrándose las mayores eficiencias de remoción al emplear lana de acero, como 
resultado del alto contenido de hierro (Tabla 15.1) y gran área específica que presenta 
este material en comparación con otros materiales.

Como fuente de citrato se empleó jugo de diferentes especies de cítricos disponibles 
en la región, determinándose previamente su contenido de citrato de sodio mediante 
titulación ácido-base. 
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Elemento		  Porcentaje (%)

Fe			   98,45
Mn			   1,28
Zn			   0,02
Cu			   0,01
Pb			   0,14
Cr			   0,10

Como reactores se emplearon botellas transparentes PET (polietiléntereftalato) (Figura 
15.3). El PET es un polímero que se obtiene mediante una reacción de policondensación 
entre el ácido tereftálico y el etilenglicol. Pertenece al grupo de materiales sintéticos 
denominados poliésteres. Este poliéster destaca por ser un material fuerte, de peso ligero 
y claro por lo cual es empleado comercialmente para contener bebidas suaves, jugos, 
agua, bebidas alcohólicas, aceites comestibles, limpiadores caseros, y otros. Todos estos 
recipientes, una vez cumplida su función original, fueron reutilizados como insumo para 
su empleo en la tecnología THC.

   
   

   
   

Figura 15.3. Unidad repetitiva de PET.

Se debe mencionar que en la tecnología THC se aprovechan tanto la radiación solar 
directa como la difusa. El máximo de irradiancia solar en la región de Arica y Parinacota 
se alcanza en torno al medio día (desde las 10:00 hasta las 16:00 horas), tal como se puede 
observar en la Figura 15.4. 

   

   

Figura 15.4. Datos experimentales de dosis eritémicas (irradiancia efectiva biológicamente) 
medidas en la ciudad de Arica [12].

Tabla 15.1. Composición química de la lana de acero 
obtenida mediante espectrometría de fluorescencia 
de rayos X de energía dispersiva.
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15.3. METODOLOGÍA EMPLEADA EN LOS EXPERIMENTOS DE REMOCIÓN DE 
ARSÉNICO

Un experimento típico de remoción de arsénico mediante la tecnología THC consiste 
en la exposición a la radiación solar de 1 litro del agua a tratar (conteniendo arsénico) 
en una botella PET transparente de 1,5 L. Al inicio de la reacción, se agregan la lana 
de acero (fuente de hierro cerovalente) y una gota de jugo de limón (fuente de citrato), 
correspondiente a aproximadamente 0,04 mL. Las botellas se mantienen cerradas sin 
agitación durante cada experimento. La etapa de irradiación solar tuvo una duración de 6 
h. Luego las botellas con las soluciones tratadas se dejan en reposo por un período de al 
menos 12 horas para facilitar los procesos de coagulación y sedimentación. Finalmente 
las muestras se filtran empleando un material adecuado para este fin (como por ejemplo 
telas o fibras disponibles localmente).

15.4. CALIDAD DEL AGUA A TRATAR: IMPORTANCIA DE LAS CARACTERÍSTICAS 
FISICOQUÍMICAS DEL AGUA A SER TRATADA

Cuando se debe seleccionar una metodología de tratamiento, y en particular cuando se 
requiere el abatimiento de arsénico, es de principal importancia considerar parámetros 
físicos y químicos relacionados con la calidad del agua a ser tratada. Esto se debe a 
que existen diferencias significativas tanto en el contenido de arsénico total como en las 
especies disueltas y suspendidas que presentan las aguas naturales como resultado de 
las distintas dinámicas de los sistemas hídricos. Estas características provocan que una 
determinada metodología de abatimiento de arsénico que se comporta eficientemente en 
una realidad geográfica no presente igual rendimiento cuando se aplica en zonas con 
condiciones ambientales diferentes.

En este sentido, la tecnología THC ha presentado altos niveles de eficiencia de 
remoción de arsénico al tratar aguas con concentraciones en el rango entre 200 y 1.600 µg L-1 
(hasta 160 veces por sobre la Norma Chilena 409/1, que establece un límite de 0,01 mg L-1 
= 10 µg L-1) y con altos niveles de salinidad, tal como puede apreciarse en la Tabla 15.2.

Tabla 15.2. Parámetros fisicoquímicos determinados en las aguas del río de Camarones.
Parámetro			                     Sitio 1	                               Sitio 2
				                      Mínimo – Máximo              Mínimo – Máximo 
pH				                      8,1 – 8,4	               8,2 – 8,5
Conductividad eléctrica 	      (mS cm-1)            2,23 – 2,79	               1,68 – 2,21
Oxígeno disuelto                   (mg L-1)	   6,9 – 7,7                              6,4 – 6,8
Turbiedad                               (UNT)                  0,7 – 0,7	               0,7 – 0,7
Sólidos totales disueltos        (mg L-1)                1.569 – 1.953                      1.177 – 1.547
Sulfatos                                  (mg L-1)	   150 – 235                            141 – 188
Cloruros                                 (mg L-1)	   540 – 670                            493- 554 
Dureza total                           (CaCO3 mg L-1)    390,6 – 420                         267,5 – 289
Hierro                                     (mg L-1)                <0,10                                   <0,10
Manganeso                            (mg L-1)                 <0,05 – 0,07                       <0,05
Calcio                                    (mg L-1)                109,6 – 131,2                      72,9 – 93,4
Magnesio                               (mg L-1)                17,1 – 18,8                          12,3 – 14,1
Cobre                                     (mg L-1)                <0,10                                   <0,10
Arsénico                                (µg L-1)                 1.000 – 1.200                      1.100 – 1.300
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15.5. UNIDADES DE REMOCIÓN EN LA TECNOLOGÍA THC

Se emplearon unidades de remoción pequeñas (90 × 100 cm, Figura 15.5), con las 
siguientes características:

• Livianas, fáciles de transportar
• Ocupan poco espacio
• Permiten su ubicación en serie, permitiendo tratar mayor volumen de agua.
En la construcción de las unidades de remoción se emplearon materiales de bajo 

costo: 
• Una base de madera pintada de color negro, para mayor absorción de calor.
• Una lámina formada por planchas de zinc que favorece el posicionamiento de los 

reactores (botellas) y a la vez aumenta la mayor irradiación de los mismos por reflexión 
(Figuras 15.6 y 15.7).

Figura 15.5. Unidades de remoción utilizadas en la tecnología THC.
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Figura 15.6. Proceso de tratamiento de aguas mediante la tecnología THC.

Figura 15.7. Unidades de remoción THC durante su operación en el poblado de Camarones, Arica, 
Chile.

15.6. CAUDALES TRATADOS MEDIANTE LA TECNOLOGÍA THC

La tecnología THC, tal como fue desarrollada, permite la obtención de 1 L de agua libre 
de arsénico (concentración de arsénico menor que 10 µg L-1) por botella. Si se considera 
que una unidad de remoción permite ubicar 12 botellas, es factible tratar un total de 12 
litros de agua en un ciclo completo de remoción (18 horas). Es importante resaltar que en 
estos sistemas de remoción se pueden ubicar botellas de hasta 3 L con lo cual el volumen 
total tratado alcanzaría los 36 L por unidad de remoción al día.

   Este volumen de agua tratada por día por cada unidad de remoción THC es adecuado 
para el consumo (alimentación) a nivel familiar, considerando que una familia de 4 
personas consume 2 L/persona, es decir, tiene un requerimiento diario de 8 L de agua por 
familia. 

15.7. METODOLOGÍA ANALÍTICA EMPLEADA PARA LA DETERMINACIÓN DE 
ARSÉNICO TOTAL 

Durante la optimización de la tecnología THC se emplearon las siguientes 
metodologías:
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15.7.1. Determinación de arsénico total en terreno 

La determinación rápida e in situ del contenido de arsénico total en muestras de aguas del 
río Camarones se realizó mediante el empleo de kits de terreno comerciales Merckoquant 
(Figura 15.8).

Figura 15.8. Determinación de arsénico total mediante el reactivo Merckoquant (Merck, Alemania) 
con rango de cuantificación de 0,1 a 3 mg L-1.

15.7.2. Determinación de arsénico total en laboratorio

El contenido de arsénico total en las muestras de aguas en los ensayos de optimización 
se determinó en el laboratorio mediante espectrofotometría de absorción atómica con 
generación de hidruros (AAS-HG) [13-15], de acuerdo a lo establecido por la norma ISO 
11969:1996 [16,17]. El límite de cuantificación es de 0,9 µg L-1 (Figura 15.9).

Figura 15.9. Determinación de arsénico total mediante AAS-HG.

15.8. EFICIENCIAS OBTENIDAS EN LA REMOCIÓN DE ARSÉNICO MEDIANTE 
LA TECNOLOGÍA THC

Centrando la atención en las etapas de desarrollo, implementación y optimización de 
la tecnología THC existen puntos importantes a considerar con el fin de obtener las 
eficiencias más altas en la remoción de arsénico en aguas, tales como: características de 
los reactores fotoquímicos (botellas), horario del día en que la radiación solar es máxima, 
jugo de limón a emplear (tipo y cantidad).
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Las mayores eficiencias se obtienen cuando se emplean como reactores fotoquímicos 
aquellas botellas que presentan una gran transparencia, menor densidad y pocas 
imperfecciones en su superficie, condiciones que ayudan a maximizar la acción de la 
radiación solar con pocas pérdidas debidas a fenómenos de absorción/dispersión de la 
radiación por parte del material constituyente de las botellas (PET). 

Con respecto a la radiación solar, las eficiencias más altas de remoción se alcanzan al 
realizar el tratamiento entre las 10:00 y las 16:00 horas.

Al agregar 1 a 2 gotas de jugo de limón, se observa un aumento de la eficiencia de 
remoción de arsénico. Sin embargo, cantidades adicionales producen una disminución de 
eficiencia (Figura 15.10). 

   
   
   
   
   
   
   
   
   
   
   

   
Figura 15.10. Efecto de la adición de jugo de limón (fuente de citrato), sobre el proceso de remoción 
de arsénico empleando la tecnología THC.

Como se mencionó anteriormente, las mayores eficiencias de remoción se logran al 
emplear materiales con alto contenido de hierro y gran área específica (Figuras 15.11 a 
15.13).

Figura 15.11. Superficie de respuesta para la remoción de arsénico en función de la masa de hierro 
y concentración de citrato [17].
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Figura 15.12. Diagrama de contorno para la remoción de arsénico en función de la concentración 
de Fe (g) y citrato, CIT, (mg L-1).

Figura 15.13. Curva de tiempo para la remoción de arsénico bajo las condiciones óptimas (2,0 
g de lana de acero y 1 gota de jugo de limón), empleando agua del río Camarones: (■) Sin 
exposición solar con Fe(0) y CIT (4,5 mg L-1); (◊) Exposición solar con Fe (0) sin CIT; (●) 
Exposición solar con Fe (0) y CIT (4,5 mg L-1).

Tabla 15.3. Caracterización fisicoquímica de las aguas del río Camarones antes y después del 
proceso de remoción con hierro cero.
Parámetros			        Antes del proceso 	 Después del proceso 
				         de remoción		  de remoción	
pH				         8,3			   7,8
Conductividad eléctrica (mS cm-1)	      2,20			   2,30
Sulfato (mg L-1)			        154			   105
Cloruro (mg L-1)			        541			   480
Hierro (mg L-1)			        < 0,10		                 < 0,10
Manganeso (mg L-1)		       < 0,05		                 0,10
Cobre (mg L-1)			        < 0,10		                 < 0,10
Cinc (mg L-1)			        < 0,10		                 < 0,10
Plomo (mg L-1)			        <0,05			   <0,05
Cromo (mg L-1)			        <0,05			   <0,05
Sólidos totales disueltos (mg L-1)	      1.650			   1.725
Boro (mg L-1)			        15,68			   13,54
Arsénico total (µg L-1)		       1.040			   4,8
Condiciones experimentales: hierro cerovalente 1,3 g L-1; citrato 4,5 mg L-1; 6 horas de irradiación 

solar. Límite de cuantificación del método AAS-HG = 0,9 µg L-1.
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De la información presentada en la Tabla 15.3 se puede observar un ligero aumento 
en la concentración de manganeso, así como una disminución, también leve, en las 
concentraciones de cloruros, sulfato y boro.

15.9. COSTOS ASOCIADOS
La tecnología THC se destaca por sus reducidos costos de implementación y operación. 
En Chile el costo de la unidad de lana de acero es de $ 1.000 pesos (equivalente a 2 
U$SD).

• Se necesitan 2 g de lana de acero para tratar 1 L de agua
• Una unidad comercial de lana de acero pesa 100 g
Por lo tanto, una unidad de lana de acero sirve para tratar un volumen total de 50 L 

de agua contaminada con arsénico. Es decir, se obtiene agua libre de arsénico a un costo 
de 20 pesos chilenos (4 centavos de dólar) por litro de agua tratada. La reutilización de la 
lana de acero es factible, en ciclos adicionales de remoción, ya que el consumo de hierro 
a partir de la lana de acero es ínfimo (del orden de los 0,02 g).

   (2,0 g Fe)/(0,02 g Fe/ ciclo) = 100 ciclos de remoción
   Con un cálculo matemático simple se puede estimar que podrían tratarse en ciclos 

sucesivos hasta 100 L de agua con sólo 2 g de lana de acero.

15.10. POBLACIÓN INVOLUCRADA Y PERCEPCIÓN DE LA COMUNIDAD 
FAVORECIDA
Con respecto a la transferencia tecnológica del método, el grupo de investigación 
responsable del desarrollo de la tecnología THC ha iniciado su difusión a través del 
desarrollo de reuniones y talleres con las comunidades locales rurales de la región de Arica 
y Parinacota. Estos talleres han incluido la entrega de unidades de remoción, insumos, 
manuales y materiales, además del entrenamiento de las familias en la correcta operación 
del proceso de abatimiento de arsénico mediante THC (Figuras 15.14 y 15.15). 

Figura 15.15. Reuniones de difusión en la localidad de Camarones.
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Figura 15.15. Difusión de la tecnología THC entre la comunidad escolar rural (Camarones, norte 
de Chile).

15.11. CONCLUSIONES
Derivado de los estudios realizados fue posible establecer que el empleo de hierro 
cerovalente en combinación con citrato y luz solar favorece la eficiencia de remoción 
de arsénico de aguas naturales. Comercialmente es posible utilizar lana de acero y jugo 
de limón como fuentes de hierro y citrato respectivamente. Los mayores niveles de 
remoción de arsénico fueron obtenidos al emplear 1,3 g de lana de acero y 4,5 mg de 
citrato por litro de agua natural junto a un tiempo de irradiación de 6 horas. Después de la 
irradiación solar del agua natural, seguida de un reposo de al menos 12 horas, se reduce 
la concentración de arsénico en solución por debajo de 10 ug L-1, partiendo de aguas con 
contenidos de arsénico (V) cercanas a los 1.000 μg L-1. Los resultados indican que la 
tecnología desarrollada es muy conveniente por su simplicidad, economía y eficiencia 
para la remoción de arsénico a escala domiciliaria.
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Capítulo 16	
Remoción de arsénico del agua de pozos 
de zonas rurales de Puno, Perú empleando 
ALUFLOC

María Luisa Castro de Esparza

INTRODUCCIó16.1.  N

El gobierno peruano construyó hasta el año 2001, dentro del proyecto de Desarrollo Social 
en la Amazonía y en la Sierra, 2.200 pozos y 2.200 letrinas para dotar de agua potable y de 
disposición de excretas a varias comunidades remotas y aisladas del Perú. Para asegurar la 
calidad del agua de la población favorecida por la intervención, el Fondo de Construcción y 
Desarrollo Social (FONCODES), dependiente del Ministerio de la Mujer y Desarrollo Social 
del Gobierno Peruano, solicitó una evaluación en campo de la calidad del agua de cincuenta 
pozos ubicados en la comunidad campesina de Pelipeline y, en el caso de que se presentaran 
niveles de arsénico superiores a los recomendados por la OMS, el estudio de la aplicación de 
algunas medidas de fácil uso y bajo costo para mejorar la calidad del agua en esa zona rural.

La comunidad de Pelipeline se encuentra ubicada en el departamento de Puno, Perú, 
en el distrito de Achaya, provincia de Azángaro, a unos 37 km al noreste de la ciudad de 
Juliaca por la carretera Juliaca-Azángaro (15º11’0.37’’S, 70º 13’ 9.97”O). La comunidad, 
de muy bajos recursos económicos, cuenta con 91 familias, con una población aproximada 
de 420 personas, la mayoría dedicada a la agricultura y ganadería. 

El objetivo principal de este estudio fue determinar el nivel de contaminación de 
cada pozo en la comunidad de Pelipeline y recomendar soluciones sólidas y probadas 
para la remoción de los contaminantes identificados. Los objetivos específicos fueron los 
siguientes: 

Determinar las características del agua de cincuenta pozos predeterminados por −	
FONCODES; incluye la toma de muestras, mediciones de campo y laboratorio.
Identificar y conducir análisis de agua de fuentes alternas como el río Azángaro, −	
ubicado aproximadamente a 3.600 m.s.n.m., a unos 3 km de distancia del desvío de la 
carretera Juliaca-Azángaro, y del manantial cercano a la misma carretera.
Probar la eficacia del producto “ALUFLOC” [1] para la remoción de arsénico a nivel −	
domiciliario.
Realizar una encuesta sobre el nivel de satisfacción en la población por contar con los −	
pozos, las enfermedades de mayor incidencia relacionadas con el agua y la disposición 
de la comunidad para pagar con el fin de mejorar la calidad del agua de sus pozos.
Evaluar el costo/efectividad del ALUFLOC. Estudiar la forma de su adquisición por −	
los usuarios. Recomendar las actividades de seguimiento relacionadas con el uso de 
esta metodología/ producto.
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Actividades desarrolladas16.2. 

El estudio consideró: a) el monitoreo de los pozos para establecer la calidad de agua de los 
mismos, b) la realización de una encuesta sobre la situación general de la comunidad y su 
disposición al pago para mejorar la calidad del agua de consumo, c) el tratamiento in situ del 
agua con ALUFLOC de dos pozos seleccionados que tenían altas concentraciones de As, 
d) el desarrollo de un taller inicial y una reunión final con los habitantes de la comunidad 
con el objetivo de explicar la importancia de la calidad del agua de bebida, compartir los 
resultados preliminares del monitoreo, y mostrar una alternativa de acondicionamiento 
del agua mediante el uso de ALUFLOC [1]. 

Para este estudio, viajó a Juliaca un equipo de cuatro profesionales, dotados de un 
equipo de campo para análisis microbiológicos, fisicoquímicos y de arsénico. Allí se 
coordinó con las autoridades de la Dirección General de Salud Ambiental / Ministerio de 
Salud (DIGESA/MINSA) del Perú, así como con las autoridades del Servicio de Agua 
Potable de Juliaca (SEDAJULIACA) para la capacitación y participación de su personal 
en la medición de arsénico en campo.

En la comunidad rural de Pelipeline se coordinó con los líderes del lugar para informarles 
de las actividades y, conjuntamente con ellos, preparar una reunión introductoria con la 
comunidad para presentarles el equipo de trabajo y el motivo del estudio a llevarse a cabo. 
Al día siguiente, en reunión con las autoridades, líderes de la comunidad y funcionarios de 
los organismos antes mencionados, se obtuvo el compromiso de una amplia colaboración 
por parte de las autoridades y de los miembros de la comunidad. Se entrevistó y recolectó 
información de 56 familias (55%), cifra que constituye un porcentaje estadísticamente 
significativo y representativo de la población. Las encuestas fueron hechas entre los asistentes 
al taller inicial en sus respectivas viviendas durante la toma de muestras de agua de los 
pozos. Los encuestados fueron indistintamente hombres (33) y mujeres (23), dependiendo 
de quien se encontrase presente en el momento de la encuesta en la vivienda.

Se hicieron mediciones, análisis de campo y se tomaron las muestras de los pozos para 
determinaciones de la calidad del agua (ver 16.2.1) (Figura 16.1). También se tomaron 
muestras del río Azángaro y del manantial cercano. 

Con las aguas de los pozos con alta concentración de arsénico (detectado in situ con 
método de campo) se hicieron pruebas de remoción de arsénico empleando ALUFLOC. 
Según las mediciones de campo, y luego corroborado con las mediciones de laboratorio, los 
pozos seleccionados fueron el pozo 10 ([As] = 0,067 mg L-1) y el 32 ([As] = 0,074 mg L-1). 

Figura 16.1. Equipo efectuando mediciones de campo y acondicionando las muestras recolectadas 
en Pelipeline para envío al laboratorio del CEPIS.
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Antes de terminar la misión en Pelipeline, se desarrolló un taller para informar a las 
autoridades y a la comunidad sobre la calidad de agua de los pozos y el riesgo potencial 
del arsénico en la salud de la población, y cuáles eran las formas por las que se podía 
remediar el agua en caso de que tuviera niveles superiores a los recomendados. Luego, se 
procedió a una demostración del uso del ALUFLOC, a cargo de un grupo de voluntarios 
de la comunidad (Figura 16.2). 

Figura 16.2. Demostración del uso del ALUFLOC para el tratamiento del agua para remoción de 
arsénico y desinfección del agua realizado por voluntarios de Pelipeline. 

Más tarde se tomó contacto con el Director de Epidemiología del Hospital Central de 
Juliaca y se obtuvo la información sobre las enfermedades más comunes que afectan a 
la población de Pelipeline; se obtuvieron registros de la incidencia de enfermedades de 
comunidades aledañas antes y después de la instalación de los pozos.

Procedimiento para la remoción de arsénico 16.3. 

Metodología y fundamentos16.3.1. 

ALUFLOC16.3.1.1. 

ALUFLOC [1] es una metodología/producto simple y de bajo costo que permite remover, 
a nivel domiciliario, el arsénico natural presente en las aguas subterráneas usadas como 
agua de bebida por la población rural. El producto es una mezcla estandarizada de un 
oxidante (hipoclorito de calcio), arcillas activadas y un coagulante (sulfato de aluminio 
o cloruro férrico); en algunos casos específicos, incluye coadyuvantes de coagulación/
floculación. Otra ventaja del producto es que, en forma simultánea, remueve el arsénico, otros 
contaminantes químicos y desinfecta el agua de bebida por eliminación de contaminación 
microbiológica. Se envasa en un sachet conteniendo todos los reactivos necesarios.

Para llevar a cabo los procesos de oxidación-coagulación-floculación-adsorción-
sedimentación, se empleó el reactor de 20 L diseñado para tal fin [1], que se puede apreciar 
en la Figuras 16.2 y 16.3.
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Figura 16.3. Diseño del reactor para el tratamiento del agua in situ.

Para la dosificación del producto se emplea el orificio de la parte superior del reactor. A 
través del mismo, se agrega primero la parte del sachet que corresponde al hipoclorito de 
sodio. Luego del agregado, se agita el agua mediante la manivela que soporta las paletas 
que van introducidas en el agua. En un vaso se coloca la parte del sachet que contiene la 
arcilla con el coagulante y se le agrega agua. El contenido del vaso se vierte en el reactor 
por el mismo orificio superior y se agita el agua por un minuto a aproximadamente 70 
rpm, y luego se agita durante aproximadamente veinte minutos a 30-40 rpm. Luego se 
deja que los flóculos sedimenten durante más o menos 1 hora. Para conocer la efectividad 
del proceso, se toman muestras de agua del reactor con una pipeta a una profundidad de 
10 cm bajo la superficie del agua (el sobrenadante). 

Las mediciones de arsénico efectuadas antes y después del tratamiento se efectuaron 
con equipos de campo y luego fueron confirmadas en el laboratorio. 

Este tratamiento del agua debe hacerse por la noche; al terminar la mezcla rápida, los 
flóculos se deben dejar sedimentar hasta el día siguiente en el mismo reactor, y luego se 
trasvasa el agua tratada al recipiente limpio que se use para almacenar el agua de bebida 
y para cocinar.

Mecanismo de remoción del arsénico con ALUFLOC16.3.1.2. 

En capítulos anteriores se han mencionado distintos métodos para la remoción de As, 
entre ellos por coagulación (Capítulo 2) y adsorción (Capítulo 3). Debido a que por 
coagulación/floculación el As(V) se remueve con mayor eficiencia que el As(III), es 
necesaria la oxidación del As(III), especialmente presente en aguas subterráneas. Esto 
justifica la presencia de hipoclorito de calcio en el producto. 

Las arcillas activadas son buenos intercambiadores de iones, se comportan como un 
ácido sólido y presentan un volumen de poro medio de 600 Ǻ.

Los mecanismos que rigen la remoción del arsénico por las arcillas/hidróxidos metálicos 
son mecanismos de adsorción que dependen de las interacciones moleculares del sistema 
arsénico/agua/hidróxido-arcilla. Son de fundamental importancia las reacciones entre el 
arsénico y la superficie mediante enlaces coordinados formados por procesos de hidrólisis, 
complejación superficial, intercambio de ligandos y puente hidrógeno. También son de 
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importancia las interacciones eléctricas en la superficie (electrostática y polarización) y 
las interacciones del arsénico con el agua (dependientes del pH y pE del medio).

En un sistema acuoso, la superficie del flóculo formado por arcillas-hidróxidos 
presenta grupos hidroxílicos (S–OH) que pueden tomar protones del agua, confiriendo 
a la superficie carga positiva, o perder protones, dando como resultado superficies con 
carga negativa. Por reacción con los arseniatos o ligandos disueltos, se producen cambios 
en la superficie de los flóculos: 

S–OH + L → S–L+ + OH-			   (1)

2 S–OH + L → S2L2+ + 2 OH- 		  (2)

S2L2
+ + HAsO4

2- → adsorción de As(V) 	 (3)

La adsorción de los arseniatos en el sistema arcilla-hidróxido va a depender de la 
densidad de grupos OH- y su selectividad con respecto a otros aniones presentes en el 
agua, así como las reacciones de quimisorción producidas entre las arcillas y los grupos 
OH- de los hidróxidos mismos.

La coagulación de los coloides formados se produce por acción de los hidróxidos 
de aluminio o hierro. En general, para favorecer la adsorción del arsénico disuelto en 
la superficie se deben asegurar condiciones óptimas para el proceso de coagulación/
floculación controlando tanto las condiciones fisicoquímicas como las hidráulicas, y 
asegurando el mayor contacto posible entre las dos fases. 

Toma de muestras y métodos de análisis empleados para evaluar la calidad 16.3.2. 
del agua de los pozos y luego del tratamiento

De los 91 pozos existentes en Pelipeline se muestrearon 50 de ellos, de acuerdo a la 
selección efectuada conjuntamente con FONCODES y los pobladores de Pelipeline; 
adicionalmente, se tomaron dos muestras de posibles fuentes alternas como el río 
Azángaro y el manantial ubicado cerca de una alcantarilla pluvial de la carretera Juliaca-
Azángaro.

Se bombeó un volumen aproximado de 10 litros de agua de cada pozo antes de tomar la 
muestra para su análisis. Luego se colectó la muestra, que se repartió en cuatro porciones 
destinadas a:

Mediciones de campo: conductividad, turbiedad, potencial redox, pH, temperatura, i.	
y pruebas presuntivas de arsénico, para lo cual que se utilizó un equipo de campo 
desarrollado en el CEPIS [2] basado en el método colorimétrico de Gutzeit [2,3], 
con un límite de detección (0,01 mg L-1). También se efectuaron análisis de bacterias 
coliformes termotolerantes (por el método de filtración de membrana) [4].
Mediciones fisicoquímicas [4]: turbiedad, alcalinidad total, color, dureza total, dureza ii.	
cálcica, dureza carbonatada, sólidos totales, cloruros, fluoruros, sulfatos y nitratos.
Mediciones de metales totales y disueltos. Para determinar los metales disueltos se iii.	
filtró la muestra en el campo usando una membrana de 0,45 µm de tamaño de poro. 
Mediciones de hidrocarburos. iv.	

Las muestras se colocaron en envases y en volúmenes apropiados de acuerdo al grupo 
de análisis a efectuar. Las muestras para los análisis fisicoquímicos, trazas de metales e 
hidrocarburos se preservaron de acuerdo a protocolos establecidos, y fueron acondicionadas 
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y enviadas al laboratorio del CEPIS [4,5] por vía aérea en forma interdiaria.
En el programa de recolección de muestras se incluyeron los elementos técnicos, 

documentos y registros del sistema de gestión de la calidad [4] para asegurar la 
representatividad de las muestras y detectar cualquier posibilidad de afectación de la 
calidad de los resultados de las mediciones.

Los métodos de medición y analíticos empleados tanto en el campo como en el 
laboratorio fueron métodos validados y acreditados según la norma ISO/IEC 17025 
[4,6].

En todos los casos, las muestras estuvieron acompañadas de un programa de control 
de calidad de campo y laboratorio, con el empleo de muestras de referencia apropiadas 
al caso [7].

Resultados de la calidad del agua de los pozos y del tratamiento con 16.3.3. 
ALUFLOC

Los resultados detallados por cada punto de muestreo se encuentran en el anexo del 
documento de la referencia [5]. Aquí sólo se informan los resultados en su conjunto, en 
comparación con los valores guía recomendados por la OMS [8] y la Norma Técnica 
Peruana (NTP) [9].

Parámetros fisicoquímicos del agua de pozo muestreada en Pelipeline [5]16.3.3.1. 

El parámetro que se encontró inusualmente alto para aguas subterráneas fue la turbiedad. 
Los otros parámetros fisicoquímicos estuvieron dentro de los rangos normales.

En el caso de la turbiedad, sólo el 14% de las muestras (uno de cada 7 pozos) se 
encontraron dentro de los valores guía de la OMS (< 5 UNT) y el 31% de las muestras 
(uno cada 3 pozos) dentro de la Norma Técnica Peruana (< 15 UNT). El resto de los 
pozos presentó valores de turbiedad inusuales para una fuente subterránea (entre 16 y 300 
UNT). El valor más alto de turbidez se encontró en el pozo 69, con 308 UNT. En algunos 
pozos se registró una alta turbiedad inicial (debida a partículas de limo y arena fina); sin 
embargo, después de bombear unos 20 ó 40 litros, la turbidez se reducía, aunque en la 
mayoría de los casos, se mantenía por encima del valor guía de la OMS (5 UNT) (ver 
anexo de la referencia [5]). La turbiedad alta se podría atribuir a fallas en la instalación 
y/o mantenimiento de la bomba de los pozos. 

Parámetros microbiológicos del agua de pozo muestreada en Pelipeline [5]16.3.3.2. 

Los resultados de las mediciones microbiológicas de los 50 pozos muestreados indicaron 
ausencia de bacterias coliformes termotolerantes (método de filtro de membrana [5], 
cumpliendo con el valor guía de la OMS en el 92% de los pozos muestreados, mientras 
que en 8% de los pozos se encontraron valores entre 1 y 10 colonias de bacterias 
coliformes termotolerantes por cada 100 mL. En cambio, la muestra tomada en el río 
Azángaro presentó 120 colonias por cada 100 mL, y la muestra tomada en el manantial 
cercano a la carretera presentó 30 colonias/100 mL; este último resultado podría deberse 
a que el manantial es frecuentado por ganado de la zona. Debe señalarse que en algunos 
casos donde la turbiedad era alta se tuvo alguna dificultad en la filtración y lectura de las 
muestras.

Traza de metales del agua de pozo muestreada en Pelipeline [5]16.3.3.3. 

Se analizaron los siguientes elementos en su forma total y soluble: aluminio, arsénico, 
cadmio, zinc, cobre, hierro, magnesio, manganeso, mercurio, plomo y selenio. Los 
resultados obtenidos de la medición de metales totales se encuentran en el documento 
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de la referencia [5]. Los resultados fueron comparados con los valores recomendados 
por la OMS y la NTP que se señalan en la Tabla 16.1.

La Tabla 16.2 resume el porcentaje de los resultados de los parámetros analizados que 
exceden los valores recomendados por la OMS y los que exceden la NTP. 

Tabla 16.2. Parámetros que exceden los criterios de calidad recomendados en los pozos 
evaluados en Pelipeline.

*Parámetros sin valores límites en las Guías de la OMS y/o NTP.

Tabla 16.1 Valores Guía recomendados por la OMS y los establecidos por la 
Norma Técnica Peruana para agua de consumo humano.
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Estos resultados se visualizan en forma clara en la Figura 16.3, donde se puede 
apreciar el porcentaje de pozos de Pelipeline que exceden los valores de la OMS: el 72% 
de las muestras excedieron el valor recomendado para aluminio, 44% para arsénico, 84% 
para hierro y 40% para plomo. Con respecto al cumplimiento de la NTP, el 10% excedió 
el nivel de arsénico y el 6% en el caso del plomo. 

Figura 16.3. Porcentaje de pozos de Pelipeline que exceden los valores guías de la OMS y los 
límites permitidos por la Norma Técnica Peruana.

En la Figura 16.4 se observa que, en el caso del arsénico, el 56% de las muestras 
tomada en Pelipeline cumple con los valores guía de la OMS (0,01 mg L-1) y que, en el 
acumulado (0,000-0,05 mg L-1), el 90% de las muestras están dentro de los límites de la 
NTP (0,5% mg L-1). 

Fig. 16.4. Resultados de las concentraciones de arsénico medidas en los pozos de Pelipeline.

Resultados de la calidad de agua del río Azángaro y del manantial cercano16.3.3.4. 

Con respecto a los resultados de la calidad del agua del río Azángaro, sólo dieron valores 
que exceden los de la OMS el hierro (0,56 mg L-1) y el aluminio (0,24 mg L-1). El manantial 
presentó niveles de arsénico (0,018 mg L-1), aluminio (9,99 mg L-1) y hierro (11,90 mg L-1) 
mayores que los de la OMS, mientras que los otros metales no excedieron esos valores. 
En cuanto a hidrocarburos, ninguna muestra sobrepasó el límite de detección del método 
(0,1 mg L-1). Los resultados completos de los análisis fisicoquímicos, traza de metales e 
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hidrocarburos se encuentran en el anexo de la referencia [5]. 

Resultados de las pruebas de remoción de arsénico con ALUFLOC en 16.3.3.5. 
laboratorio y en campo

Con anterioridad se habían caracterizado en el laboratorio del CEPIS dos muestras de agua 
de pozo de las comunidades de Pelipeline y Jallamilla mediante análisis fisicoquímicos 
y de metales, con un total de 35 parámetros. En la Tabla 16.4 se observan los resultados 
de estos análisis. 

Tabla 16.4. Resultados de análisis fisicoquímicos y de metales de dos muestras de agua de pozo 
de comunidades rurales de Puno.
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Estas muestras fueron empleadas para establecer la viabilidad de la remoción de arsénico 
y otros metales empleando ALUFLOC a nivel de laboratorio. Para ello, se emplearon 
volúmenes de 20 litros de agua de pozo en reactores con paletas (diseñados especialmente 
para lograr una buena coagulación/floculación/y sedimentación de los flóculos formados), 
a los cuales se les añadió el contenido de un sachet de ALUFLOC conteniendo los 
reactivos. Los resultados de estas pruebas con muestras de agua de pozo procedentes de 
Pelipeline y Jallamilla se muestran en la Tabla 16.5. 

Tabla 16.5. Resultados de las pruebas de remoción de traza de metales en muestras de agua de pozo 
de las comunidades rurales de Puno.

Después del tratamiento con ALUFLOC, se obtuvieron valores menores a los 
recomendados por las guías de la OMS y la Norma Técnica Peruana para todos los 
parámetros evaluados, con porcentajes de remoción entre 85 y 99%. En todos los casos, 
luego del tratamiento con ALUFLOC, los valores de turbiedad bajaron considerablemente 
a niveles inferiores a los valores guía de la OMS. 

Se entrenó a pobladores para efectuar pruebas de remoción de arsénico en campo con el 
agua de los pozos No. 10 ([As] = 0,067 mg L-1) y No. 32 ([As] = 0,074 mg L-1) (ver Figura 
16.2). El agua fue tratada de acuerdo a las instrucciones descritas en la metodología y en 
el documento de la referencia [5]. En los dos casos, las muestras dieron valores bajos de 
turbiedad (0,6 UNT) y ausencia de bacterias coliformes termotolerantes. Los resultados 
de los valores de arsénico en el agua tratada fueron menores que el límite de detección del 
método de campo empleado (0,010 mg L-1), que como se indicó en la metodología, fueron 
luego verificados en el laboratorio empleando ICP–masa [4,5]. 

Encuesta de aspectos socioeconómicos, de salud y 16.4. 
disposición de pago por agua segura

La encuesta empleada se puede encontrar en el anexo de la referencia [5] y estuvo dirigida 
a conocer la situación general de la comunidad, el impacto en la salud de la población 
antes y después de la instalación de los pozos, el grado de satisfacción de la comunidad 
por las obras ejecutadas (que incluyen pozos de agua y letrinas), determinar el grado 
de satisfacción por la disponibilidad de agua de los pozos familiares instalados, y la 
capacidad e intención de pago de la comunidad para mejorar la calidad del agua y/o el 
sistema de abastecimiento domiciliario de la misma.

 En el estudio se propuso entrevistar a la mayor parte de las familias registradas 
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por FONCODES a las que se les había construido pozo y letrina (91 viviendas). En la 
mayoría de los casos, la encuesta fue respondida por los jefes de familia u otro familiar 
mayor de edad.

Según los resultados de la encuesta, la principal ocupación familiar es la pequeña 
agricultura y el pastoreo, en la que participan tanto los hombres como las mujeres. Las 
edades de los encuestados estuvieron entre 18 y 88 años. Algunas de las familias encuestadas 
no tenían sus pozos operativos y se abastecían de agua de los vecinos u otras fuentes.

La respuesta de los entrevistados fue la siguiente: el 78% pagaría $ 3,3 por mes*, el 
56% pagaría $ 0,5, el 24% pagaría $ 6,6, y el 8% pagaría $ 8,33 ó más, por tener agua 
segura. El 63% de los encuestados dijo que estarían dispuestos a pagar más de $ 4 por mes 
si tuvieran oportunidad de contar con un servicio de agua entubado hasta su propia casa.

De los resultados de la encuesta, se obtuvo que el 24% de los encuestados estaría 
dispuesto a pagar entre $ 3,66 y $ 5,00 mensuales para adquirir el ALUFLOC. Se estimó 
que sólo aquellas familias que tienen ingresos de $ 50,00 o superiores (40,7% de la 
población) estarían en capacidad de adquirir el producto a un costo de $ 3,84 [5].

Figura 16.5. Disponibilidad de pago de los pobladores por agua segura. 

Taller de calidad de agua16.5. 

Al taller fueron invitados todos los miembros de la comunidad de Pelipeline. Asistieron 
50 comuneros, profesionales del Ministerio de Salud de la Provincia de Puno, de 
SEDAJULIACA y autoridades de la Oficina Zonal de FONCODES en Puno. El taller 
trató sobre la importancia de la calidad del agua, sobre todo en relación con la presencia 
de metales pesados en niveles de riesgo y, en particular, los efectos del arsénico en la salud 
en el largo plazo. Adicionalmente, el personal de FONCODES realizó una demostración 
sobre la inspección y mantenimiento en uno de los pozos. La misión incluyó dar 
capacitación sobre el mantenimiento de los pozos al personal técnico de FONCODES y a 
la población. Las presentaciones y folletos para la comunidad se encuentran como anexo 
en el documento de la referencia [5].

Conclusiones Y RECOMENDACIONES16.6. 

Con excepción de la turbiedad, los parámetros básicos fisicoquímicos estuvieron −	

* Todos los valores se refieren a dólares estadounidenses.
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dentro de los rangos normales. Los pozos No. 10, 32, 38, 42, 46 y 64 tienen niveles 
de arsénico y plomo que superan los valores guía de la OMS y la NTP. Se concluyó 
que los usuarios de los pozos citados no debían usar el agua para bebida, sino que 
debían abastecerse del agua de los pozos vecinos evaluados que no excedían los 
valores guías de la OMS y la NTP. En el caso de arsénico, el 44% de las muestras 
excedían los valores guía de la OMS, mientras que el 10% excedía los valores de la 
NTP. Desde el punto de vista bacteriológico, el agua de los pozos evaluados era de 
buena calidad. 
El acondicionamiento del agua estaría orientado a la remoción de turbiedad, arsénico −	
y plomo en los pozos donde se exceden estos parámetros. 
La calidad del agua del río Azángaro, que es la fuente de agua para algunas familias, −	
es de calidad bacteriológica inferior que el agua de los pozos de la localidad. Sin 
embargo, otros parámetros, como los metales pesados, se encuentran en niveles 
superiores a los de los pozos. De igual modo, el manantial cerca de la carretera no 
tiene la calidad sanitaria para ser empleado como agua de consumo humano.
El ALUFLOC es eficiente para remover turbiedad, bacterias, arsénico, aluminio, −	
cinc, cobre, hierro, manganeso y plomo presentes en el agua. Esto quedó demostrado 
tanto en las pruebas de campo como de laboratorio.
Los resultados de remoción de arsénico son del orden de 93%, lo cual indica que −	
para los niveles de arsénico medidos en el lugar evaluado, se pueden lograr, con la 
metodología usada, los niveles recomendados por la OMS. 
Los porcentajes de remoción de otros metales fueron 95% para Al, 99% para Zn, −	
91% para Cu, 99% para Fe, 97% para Mn y 96% para Pb. 
Los valores de turbiedad bajaron considerablemente con el tratamiento con −	
ALUFLOC, incluso a niveles inferiores a los valores guía de la OMS. 
Con el ALUFLOC se podría afrontar el tratamiento de aguas con características −	
similares a las de Pelipeline en Puno, en otras zonas de Perú con problemas de 
arsénico similares. Por supuesto, debería realizarse previamente un estudio de las 
características y calidad del agua a ser acondicionada.
Para obtener un resultado con la eficacia esperada en cuanto a remoción e higiene de −	
los recipientes antes de una aplicación masiva en el lugar, se debería capacitar a la 
población sobre el uso adecuado del ALUFLOC. Esta capacitación debería incluir el 
manejo y disposición apropiada de los lodos generados en la remoción. 
La población objeto del estudio consumía antes de la implementación del proyecto de −	
FONCODES, agua de los charcos y pozos. Luego de la aplicación, se ha producido 
un cambio significativo de la calidad sanitaria del agua que consume la población, lo 
cual ha conllevado a una mejor situación de salud, con una gran disminución incluso 
de las diarreas infantiles. 
La población de Pelipeline mostró mucho interés en mejorar la calidad del agua −	
de los pozos, tal como se evidenció en la reunión realizada luego del Taller sobre 
Calidad de Agua.
La población estaría dispuesta a pagar para el mejoramiento de la calidad del agua −	
con ALUFLOC.
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Capítulo 17
México: Método electroquímico

Sofía E. Garrido Hoyos, Martha Avilés Flores, Iurie Pargaru, José 
Santos de La Paz, Norberto Segura Beltrán, Yadira G. Narváez y 
Francisco Ortiz

Desionización Capacitiva17.1. 

Entre las tecnologías no convencionales de remoción de arsénico, se encuentra el 
proceso electroquímico avanzado de desionización capacitiva. Este proceso se basa 
en la desionización mediante un capacitor eléctrico, que opera como sistema de carga 
electrostática, configurado como un filtro compuesto de electrodos de carbón de bajo 
costo por el que se hace pasar una corriente eléctrica. De esta forma, las especies iónicas 
que contienen hierro, cloruro, arsénico, nitrato, fluoruro, entre otros, son atraídos por 
este capacitor y se fijan electrostáticamente a los electrodos; el resultado final es un agua 
libre de contaminantes (Figura 17.1(a)). Las especies iónicas que quedan fijadas en los 
electrodos son eliminadas periódicamente de la celda como una pequeña cantidad de 
solución concentrada (Figura 17.1(b)) [1].

Figura 17.1. Proceso de desionización capacitiva: (a) atracción de iones hacia los electrodos de 
carga opuesta, por la aplicación de una diferencia de potencial; (b) repulsión de iones por 
cambio de polaridad en la celda.

El proceso trabaja a través de tres etapas. En la primera, el capacitor adquiere energía por 
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corriente directa, creando superficies positiva y negativamente cargadas. Las especies iónicas 
de arsénico son atraídas y adsorbidas electrostáticamente sobre la superficie de los electrodos. 
Para regenerar las superficies de los electrodos, se invierte automáticamente la polaridad de la 
celda durante la segunda etapa, ocasionando que el capacitor libere los contaminantes dentro 
de los canales de la celda. La tercera etapa es la remoción de los contaminantes de la celda 
por una purga con una pequeña cantidad de líquido, formando una solución concentrada. 

El carbón es un buen conductor de la electricidad y tiene una alta capacitancia debido 
a su gran área superficial, con un volumen de poro de aproximadamente de 1 cm3 g-1. Este 
poro retiene las sales pasivamente como si fuera una esponja, permitiendo que los iones 
contaminantes del agua tratada y del agua de rechazo pasen a través del capacitor. Esto 
causa una eficiencia coulómbica menor a 1. 

Esta tecnología se recomienda para un agua que contenga valores menores de 3.000 
mg L-1 de sólidos totales disueltos (STD). Con valores altos de STD, se necesita mayor 
tiempo para el tratamiento del agua, con el consecuente aumento del consumo de energía, y 
una disminución de la eficiencia de remoción. Para resolver este problema, se ha diseñado 
una barrera de energía conformada por membranas de cargas iónicas opuestas, colocadas 
paralelamente a la superficie de los electrodos de carbón, que evita la deposición de iones 
en el electrodo de carbono y una disminución de la eficiencia. La eficiencia coulómbica 
cíclica es menor del 90% para altas concentraciones de sólidos disueltos [2].

Una vez que el capacitor se satura con los iones, se cambia la polaridad de los 
electrodos y éstos son descargados a una pequeña cantidad de agua, obteniéndose un 
concentrado que es purgado del sistema.

El método permite obtener agua libre de arsénico y de otros compuestos iónicos; se 
origina a la vez un agua de rechazo con una alta concentración de sólidos disueltos, que 
representa 3-7% del volumen total tratado.

La corriente eléctrica máxima que se aplica debe ser de 1,3 V para evitar la electrólisis 
de la solución.

Esta tecnología es una alternativa a la ósmosis inversa, nanofiltración o electrólisis ya 
que remueve el As(III), presenta un bajo porcentaje de agua de rechazo y tiene bajo costo 
de operación y mantenimiento.

El objetivo del estudio fue realizar pruebas de tratabilidad con esta tecnología de 
desionización capacitiva para evaluar la posibilidad de remoción de arsénico de agua de 
pozos de localidades del estado de Durango, en México.

ÁREA DE ESTUDIO 17.2. 

En México, la Comarca Lagunera, ubicada en los estados de Durango y Coahuila, es 
la zona mejor documentada con respecto a la contaminación del agua por arsénico. Se 
estima que 400.000 habitantes consumen actualmente agua con arsénico por encima 
de 0,025 mg L-1, límite máximo permisible establecido por la Norma Oficial Mexicana 
NOM-127-SSA1-1994 [3]. Si se redujera este límite al propuesto por la Organización 
Mundial de la Salud (0,010 mg L-1) [4], la población afectada sería aproximadamente de 
1 millón de habitantes [5].

El presente estudio se desarrolló en el Ejido de Aquiles Serdán, municipio de Gómez 
Palacio, en la porción Oriente del estado de Durango, situado entre las coordenadas 25° 
53’ y 25° 32’N y 103°19’ y 103°41’O, y a una altura promedio de 1.120 m.s.n.m. (Figura 
17.2). La ciudad de Gómez Palacio cuenta con 273.335 habitantes [6].
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Figura 17.2. Localización del Ejido Aquiles Serdán, Gómez Palacio, Durango, México.

Las pruebas de tratabilidad se realizaron en el pozo Nº 36 de la localidad (Figura 
17.3), que contenía una concentración de arsénico de 0,181 mg L-1, es decir, siete veces 
superior al límite máximo permisible establecido por la Norma Oficial Mexicana [3]. 

Figura 17.3. Pozo Nº 36, Ejido Aquiles Serdán, Gómez Palacio, Durango, México.

MATERIAL 17.3.  Y MÉTODOS 

Calidad del agua17.3.1. 

En primer lugar se analizó la calidad del agua del pozo Nº 36 con una muestra colectada 
de acuerdo a la NOM-230-SSA1-2002 [7]. Los análisis fisicoquímicos del agua de los 
pozos se realizaron según las Normas Mexicanas y los Standard Methods de EE.UU. 
[8]. 

Se evalúo el tipo de agua del pozo a partir de la calidad del agua de éste, mediante 
el balance iónico y el diagrama de Piper, utilizando el programa AquaChem de Waterloo 
Hydrogeologic, 2007.

Para determinar la especie dominante en el agua cruda y en el agua tratada se 
construyeron diagramas pE-pH (de Pourbaix) mediante el programa Medusa Hydra 
Hydrochemical Data Base, 2004. 
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Pruebas de tratabilidad17.3.2. 

Las pruebas de tratabilidad fueron realizadas con un equipo de desionización capacitiva 
(EnPar, Canadá), instalado directamente en el pozo 36 (Figura 17.4). Las condiciones de 
operación fueron las siguientes:

Caudal promedio de agua tratada: 4,18 m•	 3 d-1 (2,9 L min-1)
Caudal promedio de agua de rechazo: 0,27 m•	 3 d-1 (0,19 L min-1) para las dos celdas 
con ocho electrodos de carbón por celda
Presión máxima: 21 psi•	
Voltaje de operación: 1,3 V. •	

Se realizaron seis experimentos variando el tiempo de atracción de los iones, purga, 
límite superior de conductividad de agua tratada y límite inferior de conductividad de agua 
de rechazo, dejando constante el tiempo de repulsión de iones y purga (Tabla 17.1). Se 
correlacionaron estos parámetros y sus valores se optimizaron para alcanzar un objetivo 
específico del tratamiento de la mejor manera posible.

Figura 17.4. Izquierda: equipo de desionización capacitiva con reservorios de agua cruda y tratada. 
Derecha: Celdas capacitivas y válvulas solenoides para agua cruda y tratada.

Tabla 17.1. Configuración del proceso utilizado en los experimentos de desionización capacitiva.

Para diferenciar entre la energía consumida por los diferentes componentes del proceso 
de desionización y el incremento medido del consumo de energía se eligió la configuración C. 
La energía consumida por los controles, la bomba y los procesos de atracción y de repulsión 
fueron determinados durante un experimento descrito anteriormente en otro trabajo [9].

Para dar seguimiento al proceso de desionización capacitiva, se midieron parámetros 
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físicos (temperatura, turbiedad, conductividad) y químicos (pH, potencial redox, dureza, 
sulfatos, cloruros y arsénico total). Los análisis se realizaron según Normas Mexicanas, 
Standard Methods [8] y métodos Hach. El arsénico se midió por absorción atómica, con 
un límite de detección de 0,005 mg L-1.

RESULTADOS Y DISCUSIÓN17.4. 

Calidad del agua17.4.1. 

En la Tabla 17.2 se muestran los valores de los parámetros del agua cruda del pozo 
Nº 36. La temperatura del agua varió entre 23,7 y 25,1 ºC. Con respecto a la calidad 
del agua cruda, el agua del pozo cumplía la NOM-127-SSA1-1994 en los parámetros 
fisicoquímicos con excepción del contenido de arsénico total (0,181 mg L-1), 7 veces por 
encima del valor de esta norma. Cabe destacar que entre los años 2001 y 2006 ha habido 
un incremento de la concentración de arsénico de 0,14 a 0,181 mg L-1, de sulfatos de 
140,69 a 261 mg L-1 y de cloruros de 22,62 a 38.3 mg L-1, debido al abatimiento del nivel 
del agua del pozo.

La Figura 17.5 muestra el diagrama de Piper obtenido, en el que se aprecia la 
existencia de varias fases hidroquímicas sulfatadas-bicarbonatadas. La presencia del ion 
bicarbonato se debe a los componentes de rocas tales como calizas (CaCO3) y calizas 
dolomíticas (CaMg(CO3)2) que pueden ser disueltas por las aguas en su recorrido. Los 
sulfatos y cloruros se deben principalmente a sales solubles de anhidrita (CaSO4) y halita 
(NaCl), respectivamente.

Tabla 17.2. Caracterización físico-química del agua cruda del agua del pozo Nº 
36 del ejido Aquiles Serdán, Gómez Palacio, Durango, México.
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Figura 17.5. Diagrama de Piper correspondiente a dos muestras de agua del pozo Nº 36.

Pruebas de tratabilida17.4.2.  d
Agua tratada17.4.2.1. 

Se operó el equipo con el objetivo de remover arsénico del agua cruda, pero evitando 
bajar la conductividad del agua tratada a un valor menor que 100 µS cm-1, para preservar 
su valor como agua potable.

Los valores promedios de los parámetros de operación del agua tratada con 
desionización capacitiva para cada experimento se muestran en la Tabla 17.3. Los 
coeficientes de variación para los diferentes parámetros medidos no fueron mayores al 
10%, excepto para la conductividad en el experimento C (12%), lo cual implica una 
reproducibilidad bastante buena de los valores obtenidos.

Con respecto a la variación del pH con la conductividad, se puede apreciar en la 
Tabla 17.3 que existe una relación directa entre estas dos variables. Se alcanzaron pHs 
neutros (7,1) en los experimentos E y F, cumpliendo con lo especificado en la NOM-127-
SSA1-1994, que permite valores de pH entre 6,5 a 8,5. La conductividad obtenida fue 
siempre mayor que 100 µS cm-1.

En el agua tratada, los resultados de turbiedad se mantuvieron en un rango de 0 a 5 
UNT. Para los sulfatos, el valor final se mantuvo en el rango 8 a 20 mg L-1

 , con remociones 
que van desde 93,5 a 96,9%. Para la dureza total, la remoción fue entre 88,6 y 93,9%.

El porcentaje de remoción de arsénico muestra que en todos los experimentos las 
concentraciones están por debajo del límite máximo permisible, 0,025 mg L-1 de la 
NOM-127-SSA1-1994 [3], e igual al nivel máximo de contaminante (MCL) de 0,005 
mg L-1 propuesto por la Agencia Ambiental de los EE.UU. (USEPA [10]) a excepción del 
experimento F, cuyo valor es de 0,026 mg L-1. Por otro lado se observa que no existe una 
dependencia directa entre la concentración final de arsénico total y el tiempo de atracción 
de iones de cada uno de los experimentos.
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1 Valores promedio (n = 3).

En la figura 17.6, se observa una alta remoción de arsénico y de cationes presentes en 
el agua tratada. A medida que aumenta el límite inferior de conductividad, los porcentajes 
de remoción para los diferentes cationes (Ca2+, Mg2+, Na+ y K+) disminuyen. Para el 
arsénico, con un límite inferior de conductividad mínimo (0,2 mS cm-1) y máximo (0,6 
mS cm-1) se obtiene una remoción del 97,2% y 85,6%, respectivamente. Para el Ba2+, 
la concentración fue menor a 0,5 mg L-1. Por ello, se escogieron las condiciones de 
operación del experimento E, en el cual se obtiene una conductividad de 107,6 µS cm-1 y 
una remoción del 96,69% de arsénico en el agua tratada.

Figura 17.6. Remoción de arsénico y cationes mayoritarios en el agua tratada para los diferentes 
experimentos. Límite inferior de conductividad (mS cm-1): A: 0,2; B: 0,2; C: 0,2 D: 0,28; E: 
0,5 y F: 0,6.

En las Figuras 17.7 y 17.8 se observan los diagramas de fases Eh-pH, para el arsénico, 
en agua cruda y agua tratada. En el agua cruda se observa que la especie predominante de 
arsénico es la que corresponde a la aniónica HAsO4

-2 (Figura 17.7), mientras que la especie 
aniónica predominante en el agua tratada se encuentra muy cercana a la interfase H2AsO4

- 
y HAsO4

2- (Figura 17.8), lo que demuestra la dependencia entre el pH y el potencial 
redox del arsénico para este caso en condiciones oxidantes, así como el desplazamiento 
del equilibrio de la solubilidad y movilidad del arsénico. Se supone que el estado de 
oxidación del arsénico predominante es el As(V). 

agua tratada1  

Configuración pH Conductividad 
(µS cm-1) 

eh 
(mv) 

as 
(mg L-1) 

a 6,4 58,1 381,8 < 0,005 

B 6,6 57,7 361,3 < 0,005
 

C 6,6 80,5 371,8 0,006
 

D 6,8 85,5 348,4 < 0,005
 

e 7,1 107,6 353,1 0,006 
F 7,1 175,3 454,7 0,026

 

Tabla 17.3. Resultados obtenidos en el agua tratada para cada una de las configuraciones 
del proceso de desionización capacitiva.
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Figura 17.7. Diagrama Eh-pH de las especies predominantes de arsénico, en agua cruda 
(concentración de As total inicial: 0,181 mg L-1) en equilibrio a 25ºC y 1 atm.

Figura 17.8. Diagrama Eh-pH de las especies predominantes de arsénico, en agua tratada 
(concentración de As total final, 0,005 mg L-1) a 25ºC y 1 atm.

Agua de re17.4.3.  chazo
La Tabla 17.4 muestra los valores promedio para cada uno de los experimentos realizados. 
Se obtienen conductividades eléctricas con un valor máximo de 22,37 mS cm-1 para el 
límite inferior de conductividad de 0,6 mS cm-1 y un tiempo de atracción de 600 s. Se 
observa una correlación inversa entre el pH y la conductividad en el agua de rechazo. A 
menor pH, mayor conductividad, 7,54 y 22,37 mS cm-1, respectivamente.

Para el arsénico, la concentración se incrementa de 3,06 a 3,89 mg L-1 con el incremento 
del límite inferior de conductividad y tiempo de atracción; el mismo comportamiento 
se muestra en la Tabla 17.4 para los cationes mayoritarios analizados por absorción 
atómica.

El incremento del tiempo de atracción, purga y del límite inferior de conductividad, 
produce un rechazo con una mayor concentración de sales (Tabla 17.4). En términos 
generales, los iones multivalentes son más eficaces en su remoción en los procesos 
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de atracción y repulsión que los iones univalentes, por lo que se observa una mayor 
concentración para los iones Ca y Mg en el agua de rechazo. La concentración de Ba fue 
< 0,50 mg L-1.

Tabla 17.4. Resultados obtenidos en el agua de rechazo para cada una de las configuraciones del 
proceso de desionización capacitiva.

1 Valores promedio (n = 3).

Consum17.4.4.  o de energía
Se calculó el consumo de energía total por el equipo bajo las condiciones del experimento 
C (tiempo de atracción: 480 s; tiempo de repulsión 125 s y tiempo de purga 46 s).

En las Figuras 17.9 y 17.10 se observa la corriente aplicada y el consumo de energía 
respectivamente, para el experimento C. En la fase de atracción, el consumo de energía 
fue de 10,6 Wh, mientras que para la fase de repulsión fue de 10,3 Wh. La suma de estos 
dos consumos de energía por el equipo se muestra en la Figura 17.11, con un valor de 
20,9 Wh. El valor de la energía consumida por volumen de agua tratada (m3), se estimó 
en 1,321 kWh m-3 (DS ±: 0,1887).

Figura 17.9. Corriente aplicada en cada fase del experimento C.

Figura 17.10. Consumo de energía en cada fase del experimento C.

 agua de rechazo1 

Configuración pH Conductividad 
(ms cm-1) 

as 
(mg L-1) 

Ca 
(mg L-1) 

na 
(mg L-1) 

K 
(mg L-1) 

Mg 
(mg L-1) 

a 8,0 5,6 3,26 727,6 633,8 24,7

B 7,9 6,1 3,12 767,6 689,5 31,7

C 7,6 6,5 3,06 914,2 862,0 50,9
D 7,6 7,6 4,04  989,1 41,7
e 7,6 7,7 3,42  880,4 57,8
F 7,5 22,37 3,89 849,1 1023,0  62,5  
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Figura 17.11. Energía total consumida en la desionización capacitiva, experimento C.

Estudios realizados en condiciones similares de operación del experimento C (tiempos 
de atracción de 480 s, de repulsión de 120 s y de purga de 20 s) dieron un consumo de 
energía que osciló entre 1,371 y 1,67 kWh m-3, comprobándose la repetibilidad del valor 
del consumo de energía calculado para el tratamiento del agua del pozo Nº 36 [9]. En 
este estudio se calculó, además, el consumo de energía (por los controles: 0,11 kWh m-3, 
bomba: 0,46 kWh m-3 y proceso de atracción y repulsión: 0,80 kWh m-3). El costo del 
tratamiento se calculó en 0,15 dólares estadounidenses kWhm-3.

CONCLUSIONES17.5. 

La calidad del agua del pozo Nº 36 del Ejido Aquiles Serdán, Gómez Palacio, •	
Durango, México, es buena a excepción de la concentración de arsénico, la cual 
supera la NOM-127-SSA1-1994 en aproximadamente 7 veces su valor.
La evolución temporal de arsénico, sulfatos y cloruros se ha incrementado durante •	
el período 2001 a 2006 debido posiblemente al abatimiento del nivel de agua del 
pozo.
Según el diagrama de especies, se supone que la especie predominante del •	
arsénico en el agua del pozo es la especie aniónica pentavalente HAsO4

2-.
La tecnología de desionización capacitiva permite obtener agua con una •	
concentración de arsénico por debajo de 0,005 mg L-1, es decir, 5 veces inferior al 
límite máximo permisible por la Norma Oficial Mexicana (0,025 mg L-1).
Se obtuvo un rechazo de aproximadamente el 7% del volumen total tratado, •	
valor mucho menor en comparación con los rechazos producidos aplicando la 
tecnología de ósmosis inversa (del 20-25%).
Los bajos valores de consumo de energía necesarios en el sistema de desionización •	
capacitiva para el tratamiento de agua con altas concentraciones de arsénico 
proporcionan una tecnología de bajo costo de operación.
La tecnología es de fácil operación y mantenimiento, constituyendo una buena •	
alternativa frente a la ósmosis inversa.
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Capítulo 18

Quitosano impregnado con partículas de 
óxido de hierro: un biosorbente que remueve 
selectivamente arsénico de aguas 

Luis Cumbal Flores y Marcelo Zúñiga Salazar 

Métodos económicos para la remoción de arsénico18.1. 

Remoción con óxidos de Fe(III) 18.1.1. 

Como se vio en los capítulos anteriores, para la remoción de arsénico de aguas naturales 
se pueden emplear métodos tales como la coagulación mejorada con sulfato de aluminio 
y cloruro férrico, la nanofiltración, la ósmosis inversa, el intercambio en resinas, la 
adsorción en alúmina activada, arenas cubiertas con óxidos de hierro, hidróxido de 
hierro granular, arenas mezcladas con hierro elemental, etc. Todos estos materiales sin 
embargo son útiles sólo cuando se dispone de una caracterización completa de las aguas 
a ser tratadas y de un diseño y dimensionamiento específico. Además, los costos de los 
materiales empleados para remover arsénico, son a veces superiores al 60% del costo total 
de las plantas de tratamiento, tornándolos inalcanzables para las comunidades rurales o 
pequeñas comunidades urbanas. En este contexto, la preparación de materiales usando 
técnicas simples y baratas y que sean selectivos para inmovilizar arsénico es de vital 
importancia. 

Entre los materiales inorgánicos usados para la remoción de arsénico y otros metales, 
los óxidos de Fe(III) son los más comunes, debido a que son relativamente baratos y 
ambientalmente benignos [1]. Las propiedades de ácido de Lewis de los grupos funcionales 
de los óxidos de Fe(III) son dependientes del pH y pueden ser descritas mediante las 
ecuaciones (1) y (2) [2,3]:

	  		  (1)

	 (2)

donde 
2
+,  y  representan los grupos funcionales positivos, neutros 

y negativos de los óxidos metálicos hidratados, y adquieren predominancia de acuerdo a 
valores de pK1 = 6,5 y pK2 = 9,0 [3].

Los óxidos de Fe(III) hidratados (OFH) son selectivos para remover una diversidad 
de contaminantes incluyendo aniones, substancias neutras y cationes, debido a que se 
comportan como ácidos débiles (ver Figura 18.1). La alta relación área superficial/volumen 
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de estas partículas genera cinéticas muy favorables para una sorción selectiva, reacciones 
rédox, reacciones ácido-base; los materiales presentan interesantes propiedades magnéticas 
[4]. En la Figura 18.1 se observa que a pH ≤ 4,0 predomina el grupo funcional positivo y 
consecuentemente los OFH capturan ligandos inorgánicos y orgánicos (H2AsO4

-, HAsO4
2-, 

CrO4
2-, H2PO4

-, HPO4
2-, SO4

2, C2O4
2-, etc.) [5]. En cambio, en el rango de pH 6,5-8,5, los 

grupos funcionales neutros de las partículas de OFH capturan arsenitos no ionizados 
(HAsO2); a pH ≥ 11,0 los grupos funcionales de los OFH exhiben carga negativa y pueden 
remover cationes metálicos (Cu2+, Zn2+, Cd2+, Hg2+, Ag+, Pb2+, etc.) [5].

 

Figura 18.1. Distribución de los grupos funcionales de los OFH con el pH y reacciones de sorción 
predominantes. 

No obstante, no se pueden utilizar estas diminutas partículas por sí solas porque causan 
excesivas caídas de presión en arreglos de tipo flujo pistón y porque además no exhiben 
una buena durabilidad. Si las partículas de óxidos de Fe(III) son dispersadas dentro de 
materiales de soporte, se mejora la resistencia mecánica y las condiciones hidrodinámicas 
[4]. Por ello, estos materiales pueden ser una alternativa para remover arsénico de aguas, 
especialmente para aplicaciones en hogares. 

 Materiales soporte para partículas de óxido de Fe(III)18.1.2. 

Con el propósito de evitar la caída de presión y aumentar la durabilidad de las partículas 
de óxidos de Fe(III), se han ensayado varios materiales soporte, en cuyo interior o exterior 
se depositan las partículas inorgánicas. En los estudios, los materiales se adaptaron para 
su empleo como soporte de los óxidos de hierro modificando propiedades con respecto a 
i) morfología física: estructuras macro- y micro-, configuraciones esféricas o laminares, 
y ii) propiedades químicas: tipo de grupos funcionales, capacidad de hinchamiento y 
estabilidad química. En el presente estudio se empleó quitosano, un biopolímero, como 
material soporte de las partículas de oxido de hierro. 

Quitosano18.1.2.1. 

La quitina es la materia prima para la obtención del quitosano. La quitina se encuentra 
ampliamente distribuida en la naturaleza y, después de la celulosa, es el segundo 
polisacárido en abundancia. Las fuentes principales de quitina son el exoesqueleto 
(caparazón) de crustáceos, alas de insectos y paredes celulares de hongos y algas [6]. Sin 
embargo, la producción industrial del biomaterial usa solamente conchas de crustáceos 
debido a la facilidad de encontrar procesadoras de estas especies. En la producción de 
quitosano a nivel industrial, se emplean métodos de desacetilación química o enzimática. 
La quitina está formada por β(1-4)-2-acetamido-2-desoxi-D-glucosa. El biopolímero se 
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somete a desacetilación. Con una desacetilación de por lo menos un 50%, el biopolímero 
se convierte en quitosano, formado por β(1-4)-2-acetamido-2-desoxi-D-glucosa y β(1-
4)-2-amino-2-desoxi-D-glucosa [6], mientras que si el grado de desacetilación es del 
100%, el polímero se conoce como quitano. En la Figura 18.2 se observan las estructuras 
químicas de los tres biomateriales [7]. 

Figura 18.2. Estructura de la quitina, quitosano y quitano.

El método químico de síntesis de los materiales biopoliméricos emplea procesos 
relativamente sencillos. En la Figura 18.3 se resume un protocolo simplificado de síntesis 
de la quitina y el quitosano [7].

Concha de crustáceos 

Quitina

Gránulos de quitosano

Quitosano en polvo

Reducción de tamaño1.	
Desproteinización (NaOH diluido)2.	
Desmineralización (HCl diluido)3.	

Desacetilación (NaOH concentrado)4.	
Lavado con agua5.	

Molienda

Figura 18.3. Protocolo simplificado de la preparación de quitina y quitosano.
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ESFERAS DE QUITOSANO IMPREGNADAS CON PARTÍCULAS DE 18.2. 
OXIDO DE Fe(III)

 Preparación18.2.1. 

El procedimiento para la preparación de las esferas de quitosano impregnadas con 
partículas de óxido de Fe(III) consta de las siguientes etapas [8,9]:

Molienda y tamizado: se someten gránulos de quitosano a molienda y tamizado hasta i.	
alcanzar un tamaño de 250 µm.
Disolución: el quitosano tamizado se disuelve en una solución de ácido acético 4% ii.	
y el producto se almacena a temperatura ambiente por 15 días para disminuir la 
viscosidad.
Formación de las esferas: la solución se introduce en una jeringa de 50 mL y se deja iii.	
caer gota por gota sobre una solución de NaOH 5%.
Lavado y entrecruzamiento: después de 16 horas de contacto con la solución alcalina, iv.	
las esferas de quitosano se lavan con agua desmineralizada y se depositan en una 
solución de glutaraldehído 2,5%.
Carga de óxidos de Fe (III): 100 g de esferas de quitosano se sumergen en un reactor v.	
conteniendo 500 mL de FeCl3 3% y se agitan a 40 rpm por 48 horas. 
Desorción y precipitación: las esferas extraídas del reactor se sumergen en 500 mL vi.	
de una solución de NaOH 5% para la desorción y precipitación simultánea de los 
átomos de Fe(III) en la superficie y poros de las esferas. 
Lavado: las esferas impregnadas con los óxidos de hierro se someten a sucesivos vii.	
lavados con agua desmineralizada para nivelar el pH a un valor igual a 7.

En la Figura 18.4(a) se muestran esferas de quitosano recién preparadas, entrecruzadas 
con glutaraldehído e impregnadas con partículas de óxidos de Fe(III). En la Figura 
18.4(b) se muestran cortes transversales de las mismas esferas; en el caso de las esferas 
impregnadas se observa claramente los óxidos de hierro depositados en su interior. 

Figura 18.4. Esferas de quitosano: (a) completas; (b) cortes transversales. De izquierda a derecha: 
solas, entrecruzadas con glutaraldehído e impregnadas con partículas de óxidos de Fe(III).

La Figura 18.5 muestra esferas de quitosano solas y con partículas de óxido de hierro 
dispersadas en su interior, listas para ser utilizadas en la remoción de arsénico de aguas 
contaminadas. Las esferas sin tratamiento presentan una coloración blanquecina y luego 
que son impregnadas con las partículas de OFH adquieren color marrón. Es preciso 
indicar que las esferas de quitosano contienen aproximadamente 90% de agua. 
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Figura 18.5. Esferas de quitosano sin alteración y con impregnación de óxidos de hierro hidratados [8].

Cantidad de óxidos de Fe(III) depositados en las esferas de quitosano18.2.2. 

La cantidad de hierro dispersado en el interior de las esferas de quitosano se determinó 
experimentalmente sometiendo a la muestra a digestión ácida y cuantificando el contenido 
de hierro por absorción atómica de acuerdo al método analítico 4.500-Fe del Standard 
Methods [10]. En la Tabla 18.1 se muestra el contenido de hierro en varios sorbentes 
híbridos, donde se observa que ocurre en un amplio rango. El contenido de Fe en un 
adsorbente polimérico neutro es menor, debido a que el polímero madre no tiene ningún 
grupo funcional. Por consiguiente, la carga de iones Fe(III) no está favorecida, mientras 
que el contenido de Fe en el intercambiador aniónico macroporoso es mucho mayor 
porque este material tiene grupos reactivos que favorecen  la carga de los iones metálicos. 
Las esferas de quitosano tienen hierro entre 20 y 38 mg g-1 de quitosano húmedo. Es 
importante indicar que, a pesar de que los grupos amino están ionizados positivamente 
al pH de la solución de cloruro férrico, se logró dispersar una importante cantidad de 
Fe en el interior de las esferas de quitosano. La dispersión de los óxidos de hierro en un 
área superficial mayor contribuye al incremento de la superficie activa, lo cual, a su vez, 
incrementa la capacidad de sorción del contaminante de interés. Comparado con otros 
materiales soporte emergentes como los gránulos de arena (2-10 mg Fe g-1 de arena) [11], 
esferas de alginato de calcio (3,9 mg Fe g-1 de alginato húmedo) [12], intercambiador de 
cationes macroporoso (65-80 mg g-1) [4], intercambiador de aniones macroporoso (60-160 
mg/g) [13], el contenido de hierro depositado en las esferas de quitosano es intermedio 
(20-38 mg g-1).
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Tabla 18.1. Contenido de Fe en varios sorbentes emergentes.

Además, se condujeron varios ensayos para determinar la cantidad de Fe que puede 
ser depositado en las esferas de quitosano en función del número de ciclos de carga. La 
Figura 18.6 muestra el contenido de hierro vs. el ciclo de carga para el quitosano. Se 
observa que, en el primer ciclo, la carga de Fe(III) es solamente un 36% de su contenido 
total, por lo que se requieren más de dos ciclos de carga para lograr una buena cantidad 
de Fe(III). 

Figura 18.6. Contenido de Fe en el quitosano en función del ciclo de carga [8,9].

18.3. ENSAYOS DE LABORATORIO USANDO ESFERAS DE QUITOSANO 
IMPREGNADAS CON ÓXIDOS DE HIERRO (Q-OFH)

18.3.1.   Sorción de As(V) en columnas de lecho fijo y agua sintética

La Figura 18.7 muestra la historia del efluente en un ensayo con columna de lecho fijo 
usando Q-OFH. Para este ensayo, la columna fue alimentada con una solución de 100 µg 
L-1 de As(V) y aniones competidores: 128 mg L-1 de SO4

2-, 100 mg L-1 de Cl- y 100 mg L-1 
de HCO3

- a pH 6,2. De esta prueba se observa lo siguiente:
las esferas de Q-OFH alcanzan 10 i.	 µg L-1 de As(V) luego de tratar aproximadamente 
13.800 volúmenes de agua contaminada;
las esferas de Q-OFH se saturan completamente luego de tratar 51.000 volúmenes de ii.	
lecho, y la concentración de As(V) en el efluente es igual a la del afluente; 
el As(V) aparece aproximadamente a los 6.000 volúmenes de lecho en el tratamiento iii.	
del agua con las esferas de Q-OFH.
La capacidad de remoción es igual a 2.734 mg As giv.	 -1 Q-OFH húmedo.
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FeOH + H2AsO4
- + H2O                    FeOH2

+(H2AsO4
-) + OH-                      

Figura 18.7. Historial de arsénico en el efluente de una columna de lecho fijo usando Q-OHF 
[8,9]. 

Figura 18.8. Estructura del quitosano [8].

Las partículas de óxidos de Fe(III) impregnadas en las esferas de quitosano, cuya matriz 
describe un continuo polimórfico de copolímeros (ver Figura 18.8) [14], modifican las 
propiedades de sorción. Como resultado de este tratamiento, el quitosano adquiere grupos 
funcionales tipo ácido de Lewis con gran afinidad por las especies de As(V) y As(III). 
A pH inferior a 6,2, los grupos amino se ionizan positivamente (pKa = 6,2-7,0) [14], de 
manera que los oxianiones de As(V) pueden ser removidos por el efecto concurrente de 
dos interacciones: i) electrostática con los grupos amino de la matriz orgánica y ii) ácido-
base de Lewis con las partículas de los óxidos de Fe. Las reacciones que participan en la 
captura del As se describen con las ecuaciones 3 y 4 [13]:

	

LAB: Interacción ácido-base de Lewis

2 (   FeOH) + HAsO4
2- + 2 H2O                            (   FeOH2

+)2 (HAsO4
2-) + 2 OH-	 (4)
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Los resultados de los experimentos de sorción usando las esferas de quitosano 
dosificadas con partículas de OFH muestran que las especies del As(V) son removidas 
eficientemente. Obviamente, la presencia de sitios positivamente cargados (grupos amino) 
en la matriz orgánica del quitosano, además de ligar electrostáticamente una parte de los 
arseniatos, permite el paso de los oxianiones de As(V) hacia adentro y hacia fuera del 
sorbente, por lo que las partículas de óxido de Fe(III) dentro de la matriz están disponibles 
para capturar arsénico del agua contaminada, mediante el concurso de la interacción 
ácido-base de Lewis, formando complejos de esfera interna [15]. 

18.3.2.  Desorción de arsénico en columnas de lecho fijo

Los ensayos de desorción de arsénico se realizaron inmediatamente después de la remoción 
de As. Los lechos fueron alimentados con una solución al 5% (p/v) de NaOH (pH 12,0) a 
un caudal de 0,6 cm3/min. La Figura 18.9 muestra el perfil de concentración del arsénico 
total durante la regeneración de las esferas de Q-OFH. Los cálculos de balance de masa 
indican que más del 90% de arsénico retenido en las esferas de quitosano se recupera con 
aproximadamente 15 volúmenes de lecho de sosa caústica, demostrando que las esferas 
de Q-OFH pueden recuperar su capacidad para remover arsénico. Las ecuaciones (5) y 
(6) proporcionan la estequiometría de la regeneración de los arseniatos [13]. No obstante, 
como el pH utilizado en la regeneración es sumamente básico, es necesario realizar un 
acondicionamiento final de las esferas con seis u ocho volúmenes de lecho de ácido 
clorhídrico al 10% hasta alcanzar un pH 5,5, de manera que los grupos funcionales de los 
óxidos de Fe(III) vuelvan a estar completamente cargados con protones.

Figura 18.9. Perfil de concentración de arsénico durante la regeneración de Q-OHF [8,9]. 

							        		                          (5)

                      							                             (6)
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La observación de que la desorción de arsénico se completó en menos de 15 volúmenes 
de lecho demuestra que los sitios de reactivos de las partículas de OFH son fácilmente 
accesibles. A pH alcalino, los sitios de sorción en las partículas OFH no contienen protones 
y se hallan cargados negativamente; del mismo modo, todas las especies arsenicales 
son negativas a este pH (aniones), de manera que la repulsión electrostática facilita la 
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(7)

Figura 18.10. Proceso de regeneración de las esferas de Q-OFH [8,9].

Posteriormente a la regeneración, tal como se dijo, las esferas de Q-OFH fueron 
reacondicionadas con ácido clorhídrico al 10% para reducir el pH desde un valor alcalino 
hasta 5,5. La Figura 18.11 muestra la variación de pH vs. volúmenes de lecho de una 
solución ácida para tres procesos sucesivos de reacondicionamiento luego del mismo 
número de regeneraciones. Se concluye que para disminuir el pH a 5,5 se necesitaron 
menos de ocho volúmenes de solución ácida. 

Figura 18.11. Variación de pH vs. volúmenes de solución ácida añadida para el reacondicionamiento 
de Q-OFH.

FeOH2
+

FeOH2
+

FeOH2
+

HAsO4
-2

HAsO4
-

HAsO2

+2 AsO4
3- + AsO2

- + 11H2O

liberación del arsénico desde la fase sólida.
La regeneración de las esferas de quitosano impregnadas con las partículas de óxidos 

de hierro es bastante eficiente, lo que sugiere que los sitios reactivos en las partículas 
son accesibles y que el posible incremento en la tortuosidad no resulta de la dispersión 
de estas partículas dentro de las esferas porosas de quitosano. La estequiometría de 
las reacciones de regeneración considerando que ambas especies arsenicales (As(V) y 
As(III)) han sido inmovilizadas en las esferas de Q-OFH, pueden ser representadas de la 
siguiente manera:
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(8)

Figura 18.12. Proceso de reacondicionamiento de las esferas de Q-OFH [8,9].

Luego del reacondicionamiento, las esferas de Q-OFH están listas para el siguiente 
ciclo de sorción, y no es necesario ningún ajuste posterior de pH. La regeneración con soda 
cáustica y reacondicionamiento con ácido clorhídrico al 10% involucran esencialmente la 
desprotonización y la protonización de los sitios superficiales de sorción que se encuentran 
localizados en las partículas de OHF, como se indica en la Figura 18.12. 

18.3.3.  Efecto de aniones competidores en la remoción de As 

En aguas naturales, la presencia de aniones como sulfato (SO4
2-), cloruro (Cl-) y 

bicarbonato (HCO3
-) es común, y sus concentraciones son un orden de magnitud 

mayores que la concentración de As. De acuerdo con estudios anteriores, los aniones 
pueden competir con el arsénico por los sitios de adsorción disponibles en el sorbente, 
disminuyendo la capacidad de remoción [16]. Para investigar los efectos de los aniones 
competidores en la remoción del arsénico, se realizaron ensayos en columnas de lecho 
fijo con concentraciones conocidas de SO4

2-, Cl-, y HC3
- , así como de As(V). La Figura 

18.13 muestra concentraciones normalizadas de aniones y As vs. volúmenes de lecho.
 

Figura 18.13. Concentración de aniones competidores y As(V) durante un ensayo de columna de 
lecho fijo usando quitosano cargado con óxidos férricos [8].

En la figura se observa que el sulfato y el bicarbonato prácticamente no compiten con 
la sorción del As(V) en las esferas de Q-OFH, pues la fracción adimensional (C/Co) de 
éstos alcanza el valor de la unidad no más allá de los 300 volúmenes de lecho. En cambio, 
se observa que el cloruro presenta valores mayores a uno debido a que las esferas de 
quitosano fueron tratadas con cloruro férrico. El mecanismo de interacción de los aniones 
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competidores con los sitios de reactivos de las partículas de óxido de hierro es únicamente 
electrostático y, consecuentemente, esta fuerza es débil comparada con las fuerzas ácido-
base de Lewis que predominan en la inmovilización del arsénico. La selectividad que 
exhiben los óxidos de hierro por las especies arsenicales viene dada entonces por los 
enlaces de esfera interna que forman con las superficies de los óxidos de hierro, los cuales 
son mucho más fuertes que los de esfera externa que forman los aniones competidores 
con dichas superficies [15].

18.3.4.  Isotermas de sorción

La capacidad de sorción del quitosano modificado con óxidos férricos fue obtenida 
mediante ensayos de equilibrio. Los ensayos fueron realizados variando la concentración 
de As(V) y manteniendo la concentración de los aniones competidores. El pH se mantuvo 
en 6 para que los compuestos de As(V) se encontraran completamente ionizados. La 
Figura 18.14 muestra la concentración de As(V) en la fase quitosano vs. la concentración 
de As(V) en la fase líquida. 

De los datos experimentales, se observa que la sorción de As(V) en las esferas de 
Q-OFH se ajusta a una isoterma de Langmuir. Las constantes del modelo obtenidas del 
ajuste son: capacidad máxima de sorción, Qmax = 2.537 µg As g-1 quitosano y constante de 
Langmuir, b = 0.0042 L µg-1, con un coeficiente de correlación R2 = 0,99. Al compararse 
este valor de capacidad máxima con el obtenido en estudios realizados con celulosa 
modificada con Fe(III), se observa que la celulosa modificada tiene menor capacidad de 
sorción (Qmax = 1.005 µg g-1) [17]. El menor valor de Qmax para la celulosa puede atribuirse 
al menor contenido de óxidos de hierro depositados en su interior (20,7 mg g-1). La misma 
observación fue reportada anteriormente durante la preparación de resinas impregnadas 
con óxidos de hierro [13]. En dicha investigación, se comprobó que una resina catiónica 
con 5% de óxidos de Fe(III) removía menor cantidad de As comparada con la resina 
aniónica que contenía 13% de OHF. 

Figura 18.14. Isoterma de sorción usando Q-OFH como material sorbente [8].

18.4. RENDI MIENTO DE LAS ESFERAS DE QUITOSANO IMPREGNADAS CON 
ÓXIDOS DE HIERRO HIDRATADOS USANDO AGUAS NATURALES
Estudios previos usando materiales conteniendo partículas de hierro, empacados en 
columnas de lecho fijo y destinados al tratamiento de aguas naturales contaminadas 
con arsénico, mostraron varios problemas tales como baja o moderada capacidad de 
sorción, bajo o nulo potencial de regeneración, gran competencia de otros compuestos y 
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excesivo taponamiento [18-20]. Para evaluar el rendimiento del quitosano modificado en 
la remoción de arsénico y otros ligandos presentes en aguas de laguna de Papallacta, su 
vertiente o del río Tuminguina, se realizaron varios experimentos con columna de lecho 
fijo, que se describen a continuación.

18.4.1.  Localización de las fuentes de agua natural

La laguna de Papallacta se encuentra situada en el Cantón Quijos, Provincia del Napo, 
Ecuador, ubicada entre 00o 22´30”S y 00o 22´56”S y entre 78o09´17”O y 78o10´01”O, 
a una altura promedio de 3.367 m (ver Figura 18.15). Cubre un área media de 330.000 
m2, con una superficie en estiaje de aproximadamente de 310.000 m2 y una superficie en 
época lluviosa de 440.000 m2 [21]. El río Tambo (no señalado en la Figura 18.15) es el 
principal afluente de la laguna, y en su recorrido recibe varios aportes de aguas termales 
que influencian la composición química del río y de la laguna. La vertiente de la laguna 
de Papallacta se ubica al SE y descarga en el río Tuminguina luego de pasar por un filtro 
natural de material volcánico. A 100 m aguas debajo de la descarga, existe un embalse 
construido por la Empresa de Alcantarillado y Agua Potable de Quito para captar agua 
cruda y bombearla a la planta de tratamiento de Bellavista, localizada en la ciudad capital 
del Ecuador. 

Figura 18.15. Localización de las fuentes naturales de agua empleadas en los ensayos de sorción [8].

18.4.2.  Columna de lecho fijo usando agua de la laguna de Papallacta
Para evaluar el rendimiento de una columna de lecho fijo empacada con quitosano 
impregnado con óxidos de hierro hidratado, se usó agua de la laguna de Papallacta 
conteniendo 175 µg L-1 de As, 53 mg L-1 de SO4

2-, 35 mg L-1 de Cl-, 78 mg L-1 de HCO3
-, 

58 mg L-1 de carbono orgánico total (COT: subrogante de la materia orgánica natural), 80 
µg L-1 de fosfato (como P) y pH 7,2. En la Figura 18.16 se observan las concentraciones 
normalizadas de As y de los otros componentes del efluente. Los resultados experimentales 
indican que: (i) el AsT alcanza el nivel máximo de concentración permisible (10 µg L-1) 
luego de tratar aproximadamente 300 volúmenes de lecho de agua contaminada, y (ii) 
el Q-OFH no muestra ninguna afinidad hacia sulfatos y cloruros, los cuales eluyen 
tempranamente de la columna. Aunque el agua de la laguna de Papallacta presentaba 
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cierta concentración de fosfato (0,08 mg L-1), el quitosano impregnado con OFH mostró 
una capacidad de remoción mayor para el As; un factor de separación As/P igual a 1,9 
confirma que la selectividad para el As(V) es mayor comparada con el fosfato. Sin embargo, 
como ya se dijo en el Capítulo 8, los fosfatos presentes en el agua de la laguna compiten 
con el As(V) y reducen el número de sitios de sorción disponibles, interfiriendo en la 
técnica. Este hecho fue comprobado comparando este ensayo con otros similares usando 
muestras de agua sin fosfatos. En este ensayo, además, se nota que la materia orgánica 
natural, representada como COT, dificulta la remoción de los compuestos arsenicales por 
la competencia existente con la materia orgánica y por la inducción a formar de complejos 
As(III)-materia orgánica. En cambio los sulfatos y cloruros no influyen en la sorción del 
As(V) porque forman complejos de esfera externa menos estables.

Figura 18.16. Perfiles de concentración de los constituyentes del agua de la laguna de Papallacta 
durante un ensayo de sorción usando quitosano impregnado con partículas de óxidos de hierro.

18.4.3.  Sorción de arsénico en columnas de lecho fijo y agua del embalse del río 
Tuminguina
Debido a la rápida elución del arsénico de la columna de lecho fijo por la presencia de una 
elevada concentración de COT en el agua de la laguna, se realizó un ensayo usando agua 
del embalse del río Tuminguina, lugar adonde, como se dijo, llega el agua de la vertiente de 
la laguna de Papallacta. Las aguas presentaban las siguientes características: 49 µg AsT L-1, 
53 mg L-1 de SO4

2-  y pH 6,7. 
En la Figura 18.17 se observa que se alcanzan 10 µg L-1 de arsénico al tratar 

aproximadamente 500 volúmenes de lecho de agua contaminada con arsénico y 49 µg L-1 
cuando han pasado 9.990 volúmenes de lecho. La escasa eficiencia de remoción de arsénico 
del agua del embalse puede estar también asociada con la presencia de elevadas cantidades 
de materia orgánica (COT aproximadamente 40 mg L-1). En un estudio se reporta que 
la presencia de materia orgánica provoca un desplazamiento y retraso de las especies 
arsenicales sobre los sitios de adsorción presentes en el sorbente, debido a la ocupación 
u obstrucción de una importante fracción de sitios, provocando de esta manera una 
disminución de la cantidad de sitios activos para capturar arsénico [22]. El mismo estudio 
indica la capacidad de la materia orgánica para atrapar metales, debido a su carga negativa 
a pH neutro. 
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Figura 18.17. Historial de arsénico en el efluente de una columna de lecho fijo usando Q-OHF y 
agua del embalse del río Tuminguina [8,9].

18.4.4.   Columna de lecho fijo utilizando agua cruda con una precolumna de carbón 
activado 
De los resultados presentados en la sección anterior, se observa que los 10 µg L-1 de 
AsT en el efluente de las columnas de lecho fijo empacadas con quitosano modificado se 
alcanzan en sólo 300 y 500 volúmenes de lecho debido a la presencia de materia orgánica 
natural. Con el propósito de eliminar o reducir la materia orgánica disuelta en el agua, se 
procedió a la instalación de una precolumna empacada con carbón activado. La Figura 
18.18 muestra el perfil de concentración de arsénico durante el ensayo de sorción de As 
usando una precolumna. La concentración de 10 µg L-1 se alcanza ahora recién luego 
de tratar 3.000 volúmenes de lecho del agua de la vertiente de la laguna de Papallacta 
contaminada con arsénico. Los 50 µg Ag L-1 (anterior estándar ecuatoriano) se alcanzan 
luego de 11.000 volúmenes de lecho. La mayor eficiencia al incluir la precolumna de 
carbón activado puede deberse a la capacidad del carbón activado en retener la materia 
orgánica. Leyva-Ramos y col. señalan que el carbón activado remueve eficientemente 
compuestos orgánicos no polares y recalcitrantes en la potabilización de agua y en el 
tratamiento de aguas residuales [23].

Figura 18.18. Historial del arsénico en el efluente de una columna de lecho fijo usando quitosano + 
OHF, precolumna con carbón activado y agua de la vertiente de la laguna de Papallacta [8,9]. 
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18.4.5.   Regeneración de los gránulos de Q-OFH en columna de lecho fijo 

La regeneración de esta columna se presenta en la Figura 18.19. Se observa que en 10 
volúmenes de lecho se recupera más del 89% de arsénico retenido en el quitosano. Del 
balance de masa se puede calcular que la recuperación del AsT del sorbente es de alrededor 
de 673 µg AsT g-1 de quitosano modificado. Estos resultados muestran que la regeneración 
de las esferas de quitosano impregnadas con partículas de óxidos de Fe(III) posterior a 
la primera etapa de sorción de As de aguas naturales es muy buena y confirman que el 
quitosano modificado puede ser aplicado en varias etapas de sorción-desorción sin que su 
capacidad se altere significativamente. 

Figura 18.19. Perfil de concentración de arsénico durante la regeneración del quitosano impregnado 
con OHF [8,9]. 

18.5. INSTALA CIÓN Y OPERACIÓN DE una PLANTA PROTOTIPO
18.5.1.   Diseño del filtro y otros componentes 

Con los datos de capacidad de sorción de As del quitosano obtenidos en los ensayos 
con columna de lecho fijo y en pruebas en lotes, y además con los datos de los ensayos 
cinéticos (no reportados en este estudio), se procedió a diseñar un prototipo de una planta 
para remover arsénico desde el agua del embalse del río Tuminguina. 

Para el diseño del prototipo se tomaron los siguientes datos [8,9]:
Población a ser atendida: 20 habitantes−	
Consumo de agua/día/persona: 15 L (para bebida y alimentación)−	
Consumo total diario: 300 L−	

Los parámetros de la calidad de agua del embalse se detallan en la Tabla 18.2 mientras 
que las características del material sorbente se proporcionan en la Tabla 18.3.
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Tabla 18.2 Parámetros medidos en el agua del embalse.

Elemento/ Compuesto Unidad Valor
AsT µg L-1 194
SO4

-2 mg L-1 43,3
Cl- mg L-1 58,6
HCO3

- mg L-1 122
Na+ mg L-1 5,3
K+ mg L-1 2,1
Ca2+ mg L-1 0,7
Mg2+ mg L-1 2,0
SiO2 mg L-1 4,8
COT mg L-1 49
pH 6,8

Tabla 18.3 Características del material sorbente.

Material Capacidad, mg g-1 quitosano húmedo Densidad húmeda (g L-1)
Q-OFH 0,5 ~1.000

Con los datos de las Tablas 18.2 y 18.3, se procedió a calcular la masa y el volumen 
del quitosano a ser empleado. 

Masa As diaria = consumo diario de agua × concentración de As en agua = 300 L × 194 mg L-1  = 58,2 mg As d-1    (9)

Masa As total = masa As diaria × días operación planta = 58,2 mg d-1 × 43 d = 2.500 mg As	                             (10)

		    (11)

			          (12)

Estos últimos datos sirvieron para dimensionar el filtro de la planta prototipo. En la 
Tabla 18.4 se resumen las especificaciones del filtro.

Tabla 18.4. Características del filtro que almacena el material sorbente [8,9].

Especificaciones técnicas Unidad Valor
Caudal L min-1 0,5
Altura cm 45
Diámetro exterior cm 21,6
Diámetro interior cm 21,2
Área transversal dm2 3,46
Altura de lecho con Q-OFH cm 14,44

En la construcción del filtro se usó acero inoxidable SS 304 debido a que el material 
debe soportar, en su ciclo de operación, condiciones básicas (regeneración) y condiciones 
ácidas (estabilización). El filtro posee tres compartimentos separados para incrementar el 
tiempo de retención del agua a ser tratada con el material sorbente. El filtro fue construido 
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por la empresa ACINDEC, especialista en fabricación de recipientes a presión en acero 
inoxidable.

Luego fueron dimensionados el resto de componentes del prototipo, buscando tener 
una capacidad instalada adecuada. En la Tabla 18.5 se resumen los componentes de la 
planta prototipo.

Tabla 18.5 Características de la planta piloto [8,9].

Componente Volumen (L)
Tanque de almacenamiento de agua cruda 4.000
Tanque para almacenar regenerante 250
Tanque para acondicionamiento 250
Tanque para almacenar solución estabilizadora de pH 50
Tanque para recolectar los precipitados de Fe(III) 50
Filtro de carbón activado 10

Las bombas para: i) la alimentación del agua cruda desde los tanques de 
almacenamiento a la planta prototipo, ii) la circulación del regenerante por el filtro con 
el material sorbente y iii) el bombeo de la solución ácida para el acondicionamiento 
del quitosano a pH igual a 6, fueron seleccionadas considerando el caudal de diseño 
de la planta (0,5 L min-1). Se emplearon tres bombas de 0,25 HP. La dosificación del 
cloruro férrico, empleado como coagulante para inmovilizar el arsénico contenido en el 
regenerante, se realizó en forma manual.

18.5.2.  Instalación de los componentes

Para la instalación del prototipo se utilizó tubería de plástico, válvulas globo y de cierre y 
se construyeron bases soportantes de las bombas, tanques y filtros. En la Figura 18.20, se 
observa un esquema de la planta prototipo luego de su instalación.

Figura 18.20. Esquema de planta prototipo para remoción de arsénico de aguas naturales [8,9].

Las condiciones hidráulicas a las que opera el prototipo son las siguientes:
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18.5.3.   Evaluación de la planta prototipo

La Figura 18.21 muestra la concentración de arsénico a la salida del filtro empacado con 
Q-OFH (tanque 6) durante la primera prueba de operación de la planta piloto. Se observa 
que el contenido de arsénico llega al 25% de la concentración inicial luego de tratar 2.500 
volúmenes de lecho ó 12.500 L de agua de la vertiente de la laguna de Papallacta. Una 
vez que se alcanzó la concentración máxima permisible del metaloide, se procedió a 
regenerar el quitosano impregnado con óxidos de Fe(III). 

 

Figura 18.21. Historial de concentración de AsT a la salida del filtro empacado con Q-OFH en el 
primer ciclo de operación de la planta prototipo usando agua contaminada de la vertiente de la 
laguna de Papallacta [8,9].

En la regeneración se utilizó una solución al 10% de NaOH; las condiciones hidráulicas 
empleadas en el experimento fueron una velocidad superficial de 1,44 m h-1 y un tiempo 
de retención equivalente a 10 min. Para la recuperación del As del material sorbente, 
se usaron 50 L de regenerante. En la Figura 18.22 se observa que la regeneración es 
moderada, llegándose a recuperar aproximadamente el 50% de arsénico del Q-OFH con 
sólo 50 L de solución regenerante (10 volúmenes de lecho).
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Figura 18.22. Perfil de concentraciones de AsT durante la regeneración del filtro empacado con 
Q-OFH de la planta piloto [8,9].

18.6.  CONCLUSIONES

Las esferas de quitosano impregnadas con partículas de hierro resultan un material muy 
eficiente para la remoción de arsénico del agua. El material resulta eficiente pues al 
impregnar el quitosano con los óxidos de hierro, se modifica su superficie, adquiriendo 
grupos funcionales tipo ácido de Lewis que poseen elevada afinidad por compuestos de 
As(V) y As(III). Sin embargo, la sorción es diferente para las dos especies arsenicales. 
A pH inferior a 6,3 los oxianiones de As(V) son removidos por el efecto concurrente de 
interacciones electrostáticas y ácido-base de Lewis. En cambio, el As(III) es removido 
solamente mediante interacción ácido-base de Lewis. Por otra parte, las esferas de 
quitosano modificadas pueden ser reusadas en distintos ciclos de sorción. El proceso 
de regeneración se realiza con 5% de NaOH (paso en el que se recupera más del 90% 
de arsénico), seguido de un reacondicionamiento con ácido clorhídrico al 10%, que 
disminuye el pH desde un valor alcalino hasta 5,5; luego de este tratamiento las esferas 
pueden ser usadas en el siguiente ciclo de sorción. 

En los ensayos realizados con agua preparada en el laboratorio con arsénico y otros 
componentes, se observó una alta remoción con el quitosano modificado. Además, se 
comprobó que el material sorbente también tiene capacidad para remover arsénico de 
aguas naturales. Sin embargo su eficiencia se ve disminuida por la presencia de fosfatos y 
materia orgánica natural. El fosfato interfiere con la remoción del metaloide, debido a sus 
propiedades químicas similares. En cambio, la materia orgánica natural dificulta la remoción 
de los compuestos arsenicales, porque provoca una disminución de la cantidad de sitios 
activos para capturar arsénico. En la presente investigación, esta dificultad fue parcialmente 
superada incluyendo una precolumna con carbón activado antes de la columna empacada 
con el material sorbente. La regeneración del quitosano modificado luego del tratamiento de 
las aguas naturales es buena, ya que se logra recuperar cerca del 90% de arsénico. 

Finalmente, se diseñó y construyó una planta piloto para el uso del material. Los 
resultados del primer ciclo de operación de la planta indicaron que el material sorbente 
es capaz de remover arsénico de aguas de la vertiente de la laguna de Papallacta. El 
tratamiento redujo la concentración de arsénico desde 192 µg L-1 hasta 50 µg L-1 después 
de pasar 12500 L de agua. Sin embargo, la eficiencia de remoción del arsénico obtenida 
con el prototipo es menor comparada con la de los ensayos en columnas de lecho fijo de 
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laboratorio. El efecto de la matriz agua y la manipulación del material sorbente juegan un 
papel fundamental en esta disminución de eficiencia.
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Capítulo 19

Conclusiones finales

Marta I. Litter, Ana María Sancha y Ana María Ingallinella

una mirada global19.1.	

En este último capítulo se intentarán extraer conclusiones sobre lo tratado en los distintos 
capítulos de este libro, así como dar una serie de recomendaciones con relación a las 
distintas tecnologías de remoción de arsénico aplicables en América Latina (AL). Se 
indicarán no solamente aquéllas que ya se emplean actualmente para dar solución al 
problema sino las que se encuentran a nivel de investigación o desarrollo.

Debemos resaltar que el tema de la remoción de arsénico de aguas no es sencillo, a 
pesar de que existe un número apreciable de tecnologías de mayor o menor complejidad. 
Por ello, es fundamental tener en cuenta que cualquiera sea la tecnología a aplicar, el 
conocimiento de la matriz, componentes y propiedades fisicoquímicas del agua es de 
primordial importancia ya que existen interferentes que compiten en los distintos 
procesos. De allí debe partir la selección, ya que no considerar o minimizar la importancia 
de las características fisicoquímicas del agua a tratar podría llevar a obtener resultados 
de remoción muy inferiores a los informados en los estudios publicados en la literatura 
o entregados por los proveedores de las tecnologías actualmente en el mercado. Por 
supuesto, a todo esto debe agregarse la economía del método, sobre todo en poblaciones 
de escasos recursos financieros para encarar su instalación y aplicación.

Como se ha visto en los distintos capítulos del libro, las tecnologías de remoción de 
arsénico disponibles se basan, en realidad, en unos pocos procesos químicos básicos, 
aplicados simultánea o secuencialmente: oxidación/reducción, precipitación, adsorción e 
intercambio iónico, separación sólido/líquido, exclusión física, etc. 

También se ha dicho repetidas veces en el volumen que la mayoría de las tecnologías 
de remoción de arsénico son eficientes sólo cuando el elemento está presente en el estado 
pentavalente, porque la forma trivalente no está cargada a pH debajo de 9,2. Por ello, 
deben oxidarse previamente los componentes arsenicales. La oxidación puede realizarse 
con oxidantes químicos, oxidación solar o electrocatalíticamente. Sin embargo, debe 
señalarse que la oxidación constituye solamente un tratamiento preliminar a otros 
tratamientos físicos o químicos, pero no remueve el arsénico del agua. Por otra parte, en 
AL, la mayor parte del As está presente como especies de As(V).

Si bien los métodos se pueden clasificar en tecnologías convencionales y emergentes, 
el límite no es claro a esta altura. Muchos de ellos se usan en sistemas centralizados 
a mediana y gran escala y otros en sistemas descentralizados a escalas menores; sin 
embargo, muchos pueden usarse indistintamente a todas las escalas y la elección del 
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método dependerá fundamentalmente de las propiedades del agua, la escala a la que va a 
aplicarse y otros factores que se verán más adelante. 

No existen consideraciones para los sistemas a gran escala más que los propios de cada 
método, que se analizarán después, y el costo de los mismos. Sin embargo, las tecnologías 
de bajo costo propuestas pueden ser apropiadas para áreas rurales y periurbanas de AL 
no conectadas a suministros de agua centralizados, siempre y cuando cumplan con los 
siguientes requerimientos básicos:

Deben ser convenientes para equipamiento a pequeña escala.(1)	
Deben ser económicas y al alcance de poblaciones de bajos ingresos.(2)	
El diseño tecnológico debe ser simple, de modo que la instalación y mantenimiento (3)	

pueda ser llevado a cabo por la población local o, en el caso de un único hogar, por el 
consumidor.

La tecnología debería estar basada en materiales y fuentes de energía renovables (4)	
locales (como el viento, la luz, la biomasa). 

Tecnologías para remover arsénico usadas en América 19.2.	
Latina

Coagulación/filtración19.2.1.	

La coagulación/filtración con sales de hierro y aluminio es un método bien establecido, 
eficiente para el tratamiento de agua a gran escala, que permite la remoción de arsénico. 
Después de décadas de experiencia en Chile y Argentina, los trabajos realizados 
demostraron que:

La coagulación/filtración con sales de hierro y aluminio es una tecnología bien -	
establecida, eficiente para el tratamiento de agua a gran escala, y válida para remover 
arsénico hasta los límites recomendados por la Organización Mundial de la Salud en 
agua potable (10 µg L-1).
La coagulación puede aplicarse para tratar, a nivel centralizado, volúmenes grandes -	
ó medianos de agua, ya que requiere una infraestructura de relativa complejidad 
(dosificación de reactivos, estanques de mezcla, estanques de separación, filtros, 
etc.). 
El método puede escalarse a aplicaciones de menor escala y domésticas. -	
La adición de cloro asegura la desinfección, lo cual es una ventaja importante en -	
muchas áreas rurales y remotas de AL.
La matriz de agua y la especiación del As son factores importantes en la eficiencia del -	
proceso. La remoción de As(V) es mucho más eficiente que la de As(III), por lo cual 
es recomendable oxidar previamente el As(III) a As(V). 
La formación de un flóculo de buena calidad debe ser una preocupación constante -	
y requiere una continua evaluación de las condiciones de operación del proceso. 
Asimismo, debe diseñarse un buen sistema de separación de los flóculos una vez 
formados.
Las sales de hierro actúan en un rango de pH más amplio que las de aluminio, y sus -	
hidróxidos son menos solubles.
Las sales de aluminio como el sulfato de aluminio y el cloruro de polialuminio -	
permiten remover fluoruros cuando éstos se encuentran junto con el arsénico en 
concentraciones del orden de 2 a 3 mg L-1.
La operación de los sistemas de remoción de As a nivel centralizado requiere personal -	
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capacitado.
El control continuo de la concentración de As en el agua cruda y en el agua tratada -	
requiere una metodología de análisis simple y, preferentemente, requiere disponer de 
metodologías analíticas de respuesta rápida, del tipo on line.
Se ha comprobado que el control de la turbiedad en el agua tratada es un parámetro -	
que puede utilizarse para el control de la eficiencia del proceso.
Por otra parte, la coagulación/filtración con sales de hierro y aluminio puede -	
escalarse a aplicaciones en pequeña escala y domésticas. Los reactivos (sales de 
hierro y aluminio) pueden ser provistos a bajo costo. Un ejemplo en la región es el 
uso de ALUFLOC, desarrollado por el CEPIS de Lima, Perú, que consiste en agregar 
al agua una mezcla de arcillas, hipoclorito de calcio y sulfato de aluminio y permite 
lograr la remoción de arsénico y de otros metales presentes en el agua. 

Adsorción19.2.2.	

Estos procesos pueden llevarse a cabo mediante el uso de diversos productos adsorbentes 
empaquetados en columnas de lecho fijo. La eficiencia de los adsorbentes es muy 
dependiente de otros aniones presentes en el agua a ser tratada (por ejemplo, sulfatos, 
fosfatos o silicatos). Uno de los materiales adsorbentes más utilizado es la alúmina 
activada, pero no hay gran experiencia sobre su uso en AL. 

En los últimos años, han aparecido nuevos materiales adsorbentes como el dióxido de 
titanio, el óxido de cerio y los óxidos e hidróxidos de hierro granulares. Estos materiales 
no se regeneran y se desechan una vez que han cumplido su vida útil y constituyen una 
alternativa interesante porque no requieren el uso de productos químicos. Sin embargo, 
concentraciones altas de sílicatos reducen su eficiencia. 

Por otro lado, existen sorbentes alternativos encontrados en diversas regiones de AL 
como arcillas, lateritas, suelos, calizas, etc., que han sido investigados y ensayados a nivel 
de laboratorio y planta piloto. La operación es simple y no tiene grandes necesidades de 
mantenimiento y electricidad, lo que permitiría su uso en pequeñas comunidades, sobre 
todo si los materiales están localmente disponibles. Existen también sorbentes orgánicos 
como los que provienen de la biomasa natural o materiales sintéticos que pueden 
prepararse a bajo costo.

Diversos biopolímeros recubiertos con óxidos de hierro pueden ser también 
materiales interesantes para la remoción de As. Particularmente, se presentan en este 
libro experimentos realizados con esferas de quitosano impregnadas con óxidos de hierro, 
obtenidos de quitina producida industrialmente de conchas de diversos cru stáceos. 

Ósmosis inversa, filtración por membranas y desionización capacitiva19.2.3.	

Las membranas permiten remover arsénico por filtración luego de un proceso de 
coagulación (microfiltración, MF) o directamente por exclusión de acuerdo al tamaño de 
los iones hidratados: nanofiltración (NF), ultrafiltración (UF), ósmosis inversa (OI).

La retención en fase líquida asistida por polímero (RFLP) es un método conveniente 
para retener aniones arseniato de una solución acuosa. Usa polímeros solubles e 
hidrofílicos funcionalizados con grupos amonio cuaternario con los que interaccionan 
las especies iónicas; los iones en solución se separan a través de una membrana de UF 
de peso molecular adecuado. La RFLP, acoplada a la oxidación electrocatalítica para 
transformar previamente As(III) a As(V), permite remover cuantitativamente el arsénico. 
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Los polímeros solubles en agua pueden usarse como agentes extractantes de As(V) en la 
UF, y como electrolitos soporte para el proceso de conversión electrocatalítico, con la 
ventaja de que no se requiere la adición de otros electrolitos.

La aplicación del proceso de OI a la potabilización de aguas conteniendo elevadas 
concentraciones de arsénico permite reducciones de las concentraciones de arsénico 
mayores al 99%, así como la remoción de otras especies químicas (material particulado, 
bacterias, virus, sales, metales pesados, microcontaminantes orgánicos, etc.), produciendo 
agua de muy alta calidad que alcanza los límites exigidos para agua potable. El proceso 
es de diseño compacto y su capacidad de tratamiento puede ser fácilmente ampliada. Sin 
embargo, tiene un rechazo importante de agua que constituye un factor clave en zonas 
áridas con escasez de agua, altos costos operativos, y el costo de la energía eléctrica tiene 
gran influencia en el mismo. Una desventaja apreciable es que puede llegar a eliminar 
iones que necesariamente deben estar presentes en agua de bebida humana. Requiere 
mano de obra especializada para su operación. La OI se ha aplicado a mediana escala en 
América Latina (por ejemplo, en Argentina y Chile).

Es de fundamental importancia asegurar la vida útil de la membrana, estimada en 3 
años, evitando pérdidas de desempeño prematuras. Para ello se debe impedir que material 
en suspensión obstruya los poros, o que sustancias oxidantes (cloro libre) y/o valores de 
pH inadecuados destruyan la estructura polimérica de la membrana. 

Otra tecnología emergente con la que se han llevado a cabo ensayos a nivel de planta 
piloto con resultados muy promisorios es la desionización capacitiva (DC). Los ensayos 
a nivel de planta piloto realizados en México han permitido concluir que la DC permite 
tratar agua con altos contenidos de As, con un rechazo de aproximadamente 7% del 
volumen total tratado, mucho menor que los producidos con OI. La tecnología es de fácil 
operación y mantenimiento, constituyendo una buena alternativa.

Barreras subterráneas reactivas y hierro cerovalente19.2.4.	

La tecnología de barreras reactivas permeables consiste en interponer un medio reactivo 
semipermeable en el camino del flujo de una pluma de contaminantes. En las barreras 
se inserta un reactivo capaz de retener el contaminante. Se ha aplicado con éxito en 
la remediación de aguas subterráneas contaminadas por volcamientos de arsénico en 
EE.UU. y España. Los tratamientos in situ tienen costos de operaciones menores que las 
tecnologías fuera del lugar, como las clásicas de bombeo y uso. Uno de los materiales 
naturales que mejor combinan muchas de las ventajas mencionadas, como bajo costo 
y operación simple, sin necesidad de otros reactivos químicos o electricidad, es el 
hierro cerovalente (ZVI), empleado durante mucho tiempo en barreras reactivas para el 
tratamiento de aguas subterráneas in situ. 

En la fijación química in situ, se inyectan reactivos apropiados en el subsuelo para 
favorecer la formación de fases sólidas insolubles que incluyan al arsénico presente en 
el suelo o en el agua subterránea, disminuyendo drásticamente su solubilidad. Pueden 
aplicarse a suelos contaminados con pesticidas que contienen arsénico. Otro abordaje 
ensayado a nivel de remediación de suelos es la combinación de la electrocinética con 
una barrera reactiva permeable.
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Tecnologías solares y fotoquímicas19.2.5.	

Las tecnologías solares y fotoquímicas han sido motivo de numerosas investigaciones 
en los últimos años y presentan gran potencial para ser aplicadas para tratamientos a 
nivel individual o sistemas centralizados a pequeña escala. Entre estas tecnologías, se 
pueden mencionar las reacciones de oxidación de As(III) empleando luz UV o solar, la 
fotocatálisis heterogénea bajo luz UV empleando dióxido de titanio, y el uso del hierro 
cerovalente bajo irradiación. Los métodos que utilizan la radiación solar son interesantes 
para el uso en zonas de AL con fuerte irradiación solar.

En Chile y Argentina se realizaron valiosas experiencias de aplicación de la tecnología 
del hierro cerovalente (ZVI) modificado a nivel domiciliario basada en el uso de botellas 
de plástico, agregado de jugo de limón y lana de acero. Los resultados indican que la 
tecnología desarrollada es muy conveniente por su simplicidad, economía y eficiencia. 
Sin embargo, los resultados son muy dependientes de las propiedades fisicoquímicas del 
agua a tratar. También existen experiencias usando hierro en un lecho fijo.

Cuando el ZVI se asocia con la oxidación fotocatalítica, usando luz solar, el método 
provee la ventaja de oxidar As(III) y eliminar simultáneamente la contaminación 
microbiológica, proveyendo la desinfección del agua. El uso de nanopartículas de hierro 
cerovalente, en proceso de investigación, ofrece una extraordinariamente alta velocidad 
de remoción. 

La fotocatálisis heterogénea con TiO2 es también una tecnología promisoria emergente 
que permite la oxidación simultánea de As(III) y la remoción de contaminantes orgánicos 
naturales, metales tóxicos y contaminación microbiana. Debe agregarse hierro en forma 
de sales solubles o hierro cerovalente (alambre, lana, nanopartículas) para obtener flóculos 
que remuevan el As de la solución luego de la oxidación. 

Fitorremediación19.2.6.	

Otra alternativa tecnológica que puede aplicarse a nivel de la fuente de provisión o en 
la remediación de suelos contaminados con arsénico es la fitorremediación. Muchas 
especies de plantas acuáticas de amplia distribución geográfica, encontradas en zonas 
de abundancia natural de arsénico, tienen capacidad de acumular arsénico. Las especies 
sumergidas han demostrado ser más eficientes que las emergentes para la remoción de este 
metaloide. El arsénico es absorbido por las raíces y se acumula principalmente en hojas. 
El porcentaje de remoción depende de las concentraciones de arsénico en el agua, y en 
muchos casos, es mayor a mayores concentraciones. La eficiencia de remoción también 
depende de las condiciones climáticas, por lo que los estudios deben ser específicos de 
cada región.

Comparación de Tecnologías19.3.	

En la Tabla 1 se muestran las ventajas y desventajas de las principales tecnologías de 
remoción de arsénico presentadas en este libro.



296 Tecnologías económicas para el abatimiento de arsénico en aguas. 
Editores: Litter, Sancha, Ingallinella

 Tabla 1. Ventajas y desventajas de las principales tecnologías de remoción de As presentadas en este 
libro.

Nanofiltración y 
Ósmosis inversa
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Intercambio iónico Remoción efectiva.
No depende del pH y la 
concentración del influente. 

No remueve As(III).
Interfieren sulfatos, STD, 
Se, F− y NO3

−.
Sólidos en suspensión 
y precipitados de hierro 
causan atascamientos.
Puede requerir 
pretratamiento.

Hierro cerovalente y 
combinación con luz 
solar

Para hogares individuales o 
comunidades pequeñas. 
Materiales locales disponibles 
localmente a bajo costo.
Operación simple. 
Tecnología económica y amigable.
Los materiales nanoparticulados 
aumentan significativamente la 
capacidad de carga y reactividad, 
usando muy poca cantidad de 
material. 
Exitosamente probada en áreas 
remotas de América Latina.
Con luz solar: oxidación de As(III) y 
desinfección simultánea.

Muy sensible a las 
propiedades fisicoquímicas 
del agua.
Puede requerir precauciones 
especiales para asegurar 
la remoción de material 
coloidal de tamaño 
nanométrico.

Fotocatálisis 
heterogénea oxidativa o 
reductiva con TiO2

La fotocatálisis oxidativa puede usar 
luz solar o lámparas UV de bajo 
costo.
TiO2 es material de bajo costo.
Simultánea oxidación de As(III), 
remoción de contaminantes 
orgánicos, metales tóxicos y 
desinfección. 
La fotocatálisis reductiva permite la 
inmovilización de As(0) sobre TiO2.

Se necesita adición 
simultánea o posterior de 
hierro.
Se necesita bastante 
investigación adicional.

Se requiere la adición de 
donores orgánicos.
 

Selección del método de tratamiento19.4.	

La selección del método de tratamiento depende fundamentalmente de la especiación 
del arsénico, la composición química de la matriz del agua, el potencial de reducción de 
las aguas, la dureza, la presencia de sílicatos, sulfatos, fosfatos, hierro y otras especies 
químicas, los volúmenes a ser tratados y el grado de sofisticación que pueda ser aplicado. 
Adicionalmente, debe tenerse en cuenta la manipulación y disposición final de los residuos 
generados. 

Todas las tecnologías generan residuos en distintos volúmenes y con distintas 
características. Las tecnologías de coagulación-filtración generan residuos que sometidos 
a un ensayo de lixiviación no son clasificados como peligrosos y luego de un proceso de 
deshidratación pueden disponerse con los residuos sólidos domésticos.

La ósmosis inversa genera residuos líquidos con concentraciones importantes de sales 
y no se dispone de estudios acerca de su caracterización y el impacto ambiental de su 
disposición final.

Lo mismo ocurre con los residuos líquidos provenientes de la regeneración de resinas de 
intercambio y otros adsorbentes, así como la disposición final de los productos adsorbentes 
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que se desechan una vez que se agotan. El tema cobrará mayor relevancia en los próximos 
años a medida que se implementen nuevas plantas de tratamiento y por lo tanto merece 
que se le preste la debida atención y que se encaren nuevas investigaciones.

Conclusiones finales19.5.	

Como se dijo, el problema del As en agua de bebida en AL fue bastante bien resuelto en 
áreas urbanas y otras con acceso a suministro centralizado de agua. Varias tecnologías 
dentro de las llamadas convencionales (coagulación/filtración, adsorción, ósmosis inversa, 
etc.) se han aplicado a gran y mediana escala en suministros centralizados de agua en 
Chile, Argentina y Guatemala. Sin embargo, la mayoría de estas tecnologías son bastante 
caras y sofisticadas para ser aplicadas en áreas rurales y periurbanas aisladas, donde la 
población depende aún de agua sin tratar con altos niveles de As. Generalmente, estas 
localidades están habitadas por poblaciones de bajos ingresos, comprendiendo pueblos, 
pequeñas ciudades, villas y asentamientos dispersos de unas pocas familias, así como 
asentamientos en la periferia de grandes ciudades.

En Argentina, en las últimas décadas, se han instalado varias plantas de OI para remover 
As y salinidad. Sin embargo, los altos niveles de sólidos y altos contenidos de sílice 
causan problemas de ensuciamiento y formación de incrustaciones, con la consiguiente 
necesidad del agregado de antiincrustantes y costos asociados. Adicionalmente, el rechazo 
del agua es del 50% y el tiempo de vida de las membranas usadas hasta el momento es 
bajo debido a un deficiente pretratamiento. La experiencia de aplicación en AL indica 
que los costos operativos de OI son demasiado elevados y no pueden ser afrontados por 
muchas comunidades. 

Varios científicos y tecnólogos de países latinoamericanos han realizado grandes 
esfuerzos para desarrollar tecnologías de bajo costo para paliar la dramática situación 
de las localidades aisladas de bajos recursos. Sin embargo, la mayoría de las tecnologías 
propuestas están aún en etapa de laboratorio y no han sido ni probadas ni implementadas 
en campo. Muchos de estos ejemplos se citan en este libro con la intención de dar a 
conocer la existencia de estas experiencias, en particular para que lleguen a autoridades 
de aplicación u organizaciones no gubernamentales que puedan estar interesadas. Los 
métodos propuestos son ambientalmente amigables y se basan en el uso de materiales 
de bajo costo o luz solar, abundantes en la región de AL. Sin duda, si se aplicaran, estos 
métodos tendrían la aceptación de la población y tenderían a la producción mínima de 
residuos. 

Se deberían realizar además proyectos con enfoques globales que incluyan aspectos 
de salud, educación, trabajo para dar soluciones integrales y sostenibles en el tiempo. Los 
proyectos deben ser encarados por equipos multidisciplinarios en los que participen no 
sólo técnicos sino también especialistas en ciencias sociales y humanas.
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ablandamiento:  22, 23, 60, 67, 149, 152
ablandamiento por membranas:  60 
Adsorbsia:  23
acuíferos  19, 121, 125, 126, 128, 133, 

165, 192
acidez:  114, 121, 122, 123
ácido arsenioso:  19
ácido carbónico:  22
ácidos carboxílicos:  81, 92, 93
ácido cítrico:  76, 80, 137, 194, 197
ácido de Lewis:  269, 275, 287
ácidos de minas:  75
ácidos débiles:  269
ácido dimetilarsenioso (DMA(III)):  17 
ácido dimetilarsínico (DMA(V)):  17
ácidos húmicos:  38, 74, 82, 150, 203, 

204
ácidos sulfónicos:  93
arcilla:  180, 246, 247
actividad:  83, 101, 102, 103, 118, 121, 

124, 148, 169, 203, 229
acuífero:  111, 112, 121, 124, 126, 137, 

138, 192
acuíferos:  19, 121, 125, 126, 128, 133, 

165, 192
adsorbentes:  23, 24, 27, 28, 43, 44, 47, 

51, 52, 54, 55, 92, 119, 120, 146, 
147, 150, 293, 297

adsorción competitiva:  25, 150
adsorción física:  43
adsorbentes basados en hierro:  119
adsorbentes naturales:  27, 54
adsorbentes sintéticos:  54
advección:  135
akaganeíta:  23, 119, 120
Agencia de Protección Ambiental de 

Estados Unidos:  116
agentes complejantes:  137

agentes metabólicos:  219
agentes quelantes:  137
agregados:  117, 124, 127, 128, 131
agua de mar:  67, 68, 69
agua de rechazo:  258, 260, 264, 265
agua oxigenada:  20, 75
aguas residuales:  19, 44, 220, 229
aguas superficiales:  19, 155, 163, 166, 

172, 173, 230
akaganeíta:  23, 100, 120
algas:  27, 219, 225, 270
Al2O3:  24, 44, 52
Al2(SO4)3:  22, 37 
ALUFLOC:  243, 251, 252, 254, 255
aireación:  22
América Latina:  17, 28, 86, 291, 292, 

294, 297
amidas:  92, 93
alambres:  231
alambre de enfardar:  85, 193, 194, 196, 

198, 199, 200, 201, 202, 203, 205
alcalinidad:  25, 35, 37, 145, 146, 147, 

157, 164, 189, 194, 247. 252
algas:  27, 219, 225, 270
alginato de calcio:  273, 274
alifáticos clorados:  116
AlO4

5–:  54
aluminosilicatos:  54
aminas cuaternarias:  25
aminoácidos:  92, 93
anatasa:  77, 83
anhidrita:  261
ánodo:  111, 134, 135, 136, 137
anolito:  134, 137
antiescalantes:  156, 165
Antofagasta:  170, 175, 176
ARCIS-UNR:  22, 155, 156, 158, 159, 

160, 163
arcillas: 44, 245, 246, 247, 293
arcillas activadas:  245, 246
área específica:  46, 47, 52, 202, 231, 
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área superficial:  23, 39, 115, 118, 127, 

128, 129, 130, 131, 132, 133, 181, 
188, 202, 258, 269, 273

área superficial específica:  23, 127, 128, 
129, 133, 203

arena:  24, 26, 60, 85, 119, 157, 160, 
191, 229, 248, 273, 274

Arica:  230, 232, 235, 239, 240
ArseneXnp:  24
arsénico elemental:  18, 73
arseniato de calcio:  20, 21
arseniato de cromo y cobre:  137
arseniato férrico:  20, 21, 138
arsenitos:  18, 270
arseniuros:  18
arsenoazúcares:  18
arsenobetaína (AB):  17 
arsenocolina (AC):  17
arsenolípidos:  18
As(0):  83, 85, 102, 115, 297
As2O3:  138
As2S3:  20, 120
As elemental:  81, 82, 85
atenuación natural supervisada:  111
atracción:  43, 49, 51, 113, 257, 260, 

262, 264, 265, 266
Aznalcóllar:  121, 122
azúcares:  60
azufre:  75, 115, 119, 226
α- FeOOH:  119, 120

B

bacterias:  20, 27, 60, 62, 114, 118, 122, 
219, 247, 248, 253, 254, 294

bacterias coliformes termotolerantes:  
247, 248, 253

bacterias de hierro:  27
bacterias reductoras de sulfato:  20, 118
balance de masa:  276, 283
barreras multifuncionales:  116
banda de conducción:  77, 78, 79, 80, 81
banda de valencia:  77, 78
bandgap:  77
Bangladesh:  24, 55, 75, 76, 77, 146
Bangladesh:  24, 55, 75, 76, 77, 146
barreras permeables reactivas:  26, 114, 

121
barreras reactivas permeables:  111, 113, 

115, 124, 133, 294
barreras subsuperficiales reactivas 

permeables:  84
barros:  75, 121, 159, 296
Basic Oxygen Furnace Slag:  118
Bengala Occidental:  22, 23
bentonita:  46, 51
bioacumulación:  121, 219, 220, 221, 

225
bioadsorción:  27
biofilme:  27
biomasa:  27, 54, 219, 220, 221, 225, 

292, 293
biomaterial:  219, 270
biomateriales:  271
biopolímero:  120, 270
biopolímeros:  27, 293
biosorbente:  54, 269
biosorbentes:  219
biosorción:  219, 220
biosorción activa:  219
bombeo:  26, 65, 68, 111, 121, 125, 128, 

181, 247, 285, 294
borato:  23, 150, 152
boratos:  116
borohidruro de sodio:  128, 129, 132, 

202
BOFS:  118, 119
breakthrough:  26
bromuro de hexadeciltrimetilamonio:  

50, 130
bromuro de poli(4-vinil-1-metil-

piridinio): 97
BRP:  111, 112, 115, 116, 118, 119, 120, 

121, 133
Brunauer-Emmet-Teller:  46
β-(1-4)-2-acetamido-2-desoxi-D-

glucosa:  270, 271
β-(1-4)-2-amino-2-desoxi-D-glucosa:  

271
β-FeOOH:  55, 85, 119, 120

C

Ca(II): 38, 122
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CaCO3:  21, 74, 122, 145, 157, 164, 165, 
188, 189, 233, 261

CaSO4:  261
cadmio:  151, 249, 252
Calama:  170, 176
calcio:  20, 21, 22, 38, 54, 60, 118, 119, 

135, 147, 149, 150, 192, 245, 246, 
273, 274, 293

calcita:  114, 115, 121, 122, 123
CaMg(CO3)2:  261
CaO:  21
caolín:  137
Calama:  170, 176
calidad de agua:  35, 68, 244, 245, 251, 

254, 255, 284
caliza:  22, 24, 114, 118, 119
calizas:  261, 293
calizas dolomíticas:  261
calor de adsorción:  43, 45, 50
Camboya:  27
campo eléctrico:  78, 134
capacidad de adsorción:  25, 26, 44, 45, 

46, 47, 48, 49, 50, 51, 52, 53, 54, 
55, 82, 83, 119, 148, 150

capacidad máxima de retención del 
polímero:  95, 99

capacidad máxima de retención:  95, 99
capacidad máxima de sorción:  279
capacitancia:  258
capacitor:  257, 258
capacitor eléctrico:  257
captación de metales:  137
características fisicoquímicas:  19, 46, 

151, 188, 229, 233, 291
carbonatos:  116, 118, 133, 135, 136, 

147, 189
carbonato de calcio:  20, 22
carbón:  24, 26, 43, 44, 45, 47, 48, 54, 

105, 107, 120, 124, 147, 257, 258, 
282, 283, 285, 287

carbón activado:  24, 43, 44, 47, 54, 120, 
282, 283, 285, 287

carbón de hueso:  45, 47, 48
carbón vegetal:  44
carga hidráulica:  119
carga superficial:  25, 38, 47, 48, 147, 

150
carga superficial del adsorbente:  47, 48

cartuchos:  24, 68, 85
catálisis:  100
catalizadores:  52, 91, 100, 125
catión tetrametilarzonio (TMA+):  17
cátodo:  134, 135, 136, 137
catolito:  134, 135
caudales:  68, 156, 235
celda osmótica:  61
celulosa:  94, 146, 194, 270, 279
cinética:  118, 125, 138, 221, 227
cinética de absorción:  221, 227
clavos:  193, 194, 196, 205, 231
clarificación:  60, 181
clarificación convencional:  181
clinoptilolita:  50, 51
cloración:  209
cloro:  20, 23, 37, 67, 115, 148, 157, 188, 

216, 292, 294, 296
cloruro de cetilpiridinio:  137
cloruro de hierro:  22
cloruro de poli(Ar-vinilbencil) 

trimetilamonio:  97
cloruro de poli[2-(acriloiloxi)etil] 

trimetilamonio:  97
cloruro de poli[(3-acrilamido)propil] 

trimetilamonio:  97
cloruro férrico:  22, 36, 37, 119, 138, 

149, 157, 165, 180, 182, 183, 187, 
245, 269, 273, 279, 285

cloruro de poli[(3-metacriloílamina) 
propil]trimetilamonio (P(ClMPTA):  
95

cloruro de poli(dialil dimetilamonio):  97
coagulación-floculación: 20, 34, 35, 146, 

170, 171, 180, 245
coagulación-floculación-sedimentación: 

34, 180
cobre:  79, 137, 189, 233, 238, 249, 252, 

254
Código Alimentario Argentino:  155, 

192, 216
coeficiente de permeabilidad:  64
coeficiente de bioacumulación:  220
colas de minas de Aznalcóllar:  121
coloides:  33, 38, 62, 127, 247
color:  39, 44, 123, 130, 157, 164, 180, 

185, 188, 189, 196, 205, 234, 247, 
252, 261, 273
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colorantes azoicos:  116
columnas:  27, 114, 119, 122, 123, 131, 

274, 276, 278, 280, 281, 282, 288, 
293

columnas de lecho fijo:  119, 131, 274, 
276, 278, 280, 281, 282, 288, 293

columna hidrostática:  61
Comarca Lagunera:  258
competitividad:  52, 53
complejación:  101, 113, 116, 247
complejos de polielectrolito con metales:  

92
complejación superficial:  113, 116, 247
complejos de esfera interna:  276
complejos superficiales: 43, 85
composición química: 19, 192, 232, 280, 

297
composición fisicoquímica del agua:  68
compostaje:  114, 116, 120, 122, 124
compuestos alifáticos halogenados:  115
compuestos fenólicos:  44
compuestos orgánicos volátiles:  44
compuestos organoclorados:  122
concentración salina:  66, 67
condiciones aeróbicas:  75, 117
condiciones geológicas:  150, 165
conductividad hidráulica:  111, 133, 134
confinamiento de los estados 

electrónicos:  100
constante de los gases ideales:  50
constante de Langmuir:  279
constante de Michaelis:  227
contaminantes traza:  38
contrapresión osmótica:  60
corrosión del Fe(0):  84, 124
copolímeros:  92, 275
coprecipitación:  20, 28, 76, 82, 83, 84, 

115, 117, 118, 120, 138, 147, 150
coprecipitante:  73
core-shell:  85
corrosión:  84, 85, 117, 118, 123, 124, 

125, 126, 131, 132, 134, 147, 201, 
209, 211, 216

corrosión anaeróbica:  125
corrosión electroquímica:  209, 211, 216
Cr(VI):  46, 84, 134
cromatografía liquida de alta resolución 

acoplada con espectrometría de 

masa:  222
cromatos:  116
cromo:  79, 115, 116, 137, 189, 239, 252
cromo hexavalente:  115
cuarzo:  24
cuerpos de agua:  19, 220

D

Degussa:  77
deposición electroquímica controlada:  

101
descontaminación in-situ:  125, 126, 128, 

132
desempeño:  35, 65, 66, 67, 240, 294
desinfección:  60, 76, 84, 181, 182, 183, 

245, 292, 295, 296, 297
desionización capacitiva:  257, 258, 260, 

262, 265, 266, 267, 293, 293, 294
desorción:  118, 131, 135, 221, 226, 272, 

276, 283
determinación en línea en 

experimentación:  171
doble capa eléctrica:  134
doble filtración:  22, 
dosificación:  67, 157, 164, 174, 181, 

182, 184, 187, 246, 285, 292
diagramas pε-pH:  259
diámetro promedio de los poros:  46
diámetros de poro:  60
diatomitos recubiertos con hidróxido de 

hierro:  119
diagrama de flujo:  212
dicromato:  46, 51
difracción de rayos X:  124, 193
digestión ácida:  273
dióxido de carbono:  21 
dióxido de manganeso:  23, 24, 26, 147
dipolo-dipolo:  43
dipolo inducido-dipolo inducido:  43
dipolo permanente-dipolo permanente:  

43
dipolo permanente-dipolo inducido:  43
dismutación:  74
dispersión por aire:  111
dispersiones coloidales:  128
disposición:  19, 20, 35, 40, 121, 159, 

166, 172, 174, 175, 176, 189, 243, 
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244, 253, 255, 296, 297
divinilbenceno:  25
dosificación de antiincrustantes:  67
drenaje de aguas ácidas de minas:  121
DRX:  85, 124, 193, 201, 202, 203
Dudbury, Canadá:  121
Dupont Site:  119
dureza:  19, 71, 145, 146, 147, 149, 152, 

157, 164, 165, 188, 229, 233, 247, 
252, 260, 261, 262, 297 

E

ebullición:  19
EC25:  225
EC50:  225
ecosistemas acuáticos.  121, 219
ecuación de Michaelis-Menten:  227
ecuación de van’t Hoff:  50
EDTA:  80, 137
efectos electrostáticos:  94
eficiencia coulómbica cíclica:  258,
eficiencia en la remoción:  35, 38, 85, 

97, 188
efluente:  63, 274, 275, 281, 282, 283
efluentes industriales:  23
electrocinética:  111, 134, 135, 137, 138, 

294
electrodos:  91, 100, 101, 102, 103, 104, 

105, 107, 111, 134, 135, 136, 257, 
258, 260

electrodos de carbón:  105, 107, 257, 
258, 260

electrólisis:  101, 104, 105, 106, 107, 
134, 258

electrólisis del agua:  134
electromigración:  134, 136, 137, 138
electrones:  74, 77, 78, 79, 80, 81, 82, 

114, 118
electroósmosis:  134, 137
electropolimerización oxidativa:  101
electrostáticas:  43, 49, 93, 152, 287,
electrodiálisis inversa: 20
elementos tóxicos:  70, 71, 72, 219
eliminación subterránea:  22
embarcaciones de ultramar:  69
emulsionantes:  92

energía solar:  73, 191, 230
enlaces de hidrógeno:  94
enlaces químicos:  43
enriquecimiento:  95, 99
ensayos de jarras:  157, 160, 165
ensayo de lixiviación:  35, 297
EPA:  116
equilibrio de adsorción:  45, 46, 48, 49
escala de laboratorio:  38, 114, 122, 219
escala piloto:  24, 27, 38
escorodita:  21
escorias de horno de oxígeno:  118 
escorias de hornos de siderurgias:  116, 

118
escorias de la producción de acero:  118
escoria de óxidos de hierro:  83
EDS:  124
esferas de quitosano impregnadas con
	    partículas de óxido de Fe(II):  272, 

274, 283
esferas de vidrio recubiertas con TiO2:  

83
especiación:  18, 19, 28, 36, 37, 39, 40, 

91, 145, 148, 169, 170, 174, 178, 
207, 221, 226, 227, 230, 241, 255, 
292, 297

especiación del arsénico:  19, 37, 40, 91, 
148, 226, 297

especie metaestable:  37
espectrometría AA/generación de 

hidruros:  171
espectrometría de absorción atómica:  

194, 220
espectrometría de fluorescencia atómica:  

220 
espectroscopía fotoelectrónica de rayos 

X de alta resolución:  85
estado de oxidación:  18, 37, 48, 52, 78, 

81, 85, 263 
estado excitado:  74
estaño:  116
ésteres de celulosa:  94
estructura de núcleo-capa:  85
Evonik:  77
excavación:  111, 120, 125, 126, 127, 133, 137 
exclusión:  19, 25, 94, 95, 222, 291, 293
exclusión activa:  222
exclusión física:  19, 291
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245, 246, 247, 252
flóculo:  174, 188, 209, 247, 292
floculador hidráulico de pantallas:  164
fluoruro:  23, 34, 35, 44, 45, 47, 52, 71, 

146, 150, 152, 155, 192, 257
formas metiladas de As(III):  17 
formas metiladas de As(V):  17
fosfáto:  23, 24, 25, 34, 35, 38, 39, 147, 

150, 151, 220, 221, 226, 227, 281, 
287

fosfátos:  19, 39, 116, 119, 135, 226, 
227, 281, 287, 293, 297

foto-Fenton:  74, 75, 76, 199, 201, 204
fotoabsorbedor:  73, 75
fotocatálisis heterogénea:  27, 77, 78, 79, 

81, 82, 85, 146, 191, 197, 205,295, 
297

fotoelectrones:  77
fotohuecos:  77
fotorreactores:  75
fractura hidráulica:  126
Freundlich:  44, 45
fuerzas de dispersión de London:  43
fuerza iónica:  93
fuerzas intermoleculares:  43,

G

gamma-alúmina:  52
geoquímica:  114, 115, 131
GFH®:  23
GFO:  23, 119
glutaraldehído:  272, 274, 283
goethita:  118, 119, 120, 124, 193, 194, 

196, 197, 205
gradiente de concentración:  62
gradiente de floculación:  171
gradiente de tensión:  136, 137, 138
grado de entrecruzamiento:  91, 93
granallas:  26
Granular Ferric Oxide:  23, 119
Granular Ferric Hydroxide:  119
grava:  157, 165, 166
gravas:  114, 121
grupos cromóforos:  74
grupos funcionales ligandos:  91

extracción multifásica:  111

F

factor de filtración:  94, 95, 96, 98
factor de frecuencia:  50
FeCO3:  115
Fe2O3:  23, 209, 210, 211
Fe3O4:  84, 85
FeAsS:  18 
FeCl3:  22, 34, 37, 138, 173, 194, 196, 

198, 199, 272

  -FeOOH:  85, 193
Fe(0):  55, 84, 115, 116, 117, 118, 120, 

124, 199, 202, 205, 238
Fe(III):  34, 35, 74, 75, 82, 84, 85, 129, 

150, 193, 194, 199, 205, 269, 270, 
272, 273, 276, 279

Fe(IV):  85
Fe(OH)2:  84
Fe(OH)3:  34, 37, 84, 117, 119, 172
Fe(OH)4

-:  34
FeOH2+:  34
Fe2(OH)2

4+:  34
FeS2:  115, 121
Fenton:  74
fenómenos de transferencia de masa:  95
fenómenos de transporte:  18 
ferrioxialato:  75
FeSO4:  22, 138
fibras:  44, 92, 233
fibras de carbón activado:  44
fijación química in-situ:  138
fitorremediación:  27, 225, 295
fitotecnologías:  219
filtración convencional:  60, 62
filtración rápida:  156
filtración tangencial:  64
fisisorción:  46
filtros:  23, 24, 26, 35, 92, 159, 164, 165, 

166, 174, 180, 181, 182, 183, 184, 
185, 187, 188, 189, 285, 292

filtro multimedia:  67
filtro prensa:  136
filtros solares:  26
floculación:  20, 33, 34, 35, 146, 149, 

166, 170, 171, 180, 181, 182, 229, 



311Índice II: Palabras clave

H 

H2AsO4
–:  37, 49

H2O2:  73, 74, 75, 79, 84, 85
H2O2/ZVI:  85
HAsO4

2–:  37, 49, 275
HACRE:  28, 192
halita:  261
Helena:  120
hidracina:  128
hidrógeno:  20, 21, 73, 79, 94, 117, 118, 

125, 128, 134, 138, 148, 247
hidrógeno gaseoso:  125
hidrofobicidad:  97
hidrometalurgia:  91
hidroxicloruro de aluminio:  182
hidróxido de sodio:  119
hidróxido ferroso:  84, 
hidróxido férrico:  84
hidróxido férrico granular:  22, 55
hidróxidos de hierro granular (GFH)):  

23
hidróxidos de hierro granular:  23, 119, 

156, 269
hidróxidos metálicos:  34, 35, 36, 37, 

118, 136, 146, 148, 247
Hidrotalcita:  274
H3AsO3:  19, 37, 54, 148
hierro cero:  229, 230, 238
hierro cerovalente:  22, 27, 83, 84, 85, 

116, 146, 147, 191, 199, 200, 202, 
230, 231, 233, 239, 240, 294, 295, 
297

hierro coloidal:  126
hierro ferroso:  117, 125
hierro metálico:  114, 115, 116, 117, 

122, 125, 127, 132, 133, 201, 203, 
209, 210, 217

hiperacumulación:  227
hipoclorito:  20, 136, 180, 181, 182, 183, 

209, 210, 211, 214, 245, 246, 293
hipoclorito de calcio:  245, 246, 293
hipoclorito de sodio:  136, 180, 181, 182, 

183, 209, 214, 246
Hipócrates:  44
hogares:  28, 76, 270, 296, 297
hongos:  219, 270
HO•:  74, 75, 77, 78, 79, 80, 81, 82, 84, 

85
HO2

•/O2
•-:  82

HO2
-:  74

HPO4
-2:  38

HR-XPS: 85
huecos:  77, 78, 79, 80, 81, 82
humedad:  135, 159

I

IBS:  119,120
iluminación directa:  73
iminos:  92
India:  22, 23, 24, 76, 146
índice de atascamiento:  68
índice de corrosión:  126, 134
inmovilización:  27, 83, 85 113, 114, 

125, 131, 132, 219, 279, 297
interacción metal-soporte:  131
interacciones de corto alcance:  93
interacciones de van der Waals:  43, 94
interacción polímero-ion:  93
intercambiador aniónico macroporoso:  

273
intercambiador de cationes macroporoso:  

273
intercambiadores de iones:  91, 246
intercambio iónico:  19, 20, 25, 26, 51, 

91, 92, 96, 101, 132, 135, 136, 146, 
147, 148, 149, 152, 291, 297 

interfacial:  94
interfaz:  62, 131
interfaz membrana-solución:  62
interferencias:  19, 116, 149, 296
inyección:  111, 126, 128, 137, 138, 181, 

182
inyección a presión:  126
IOCS:  24
ion:  34, 43, 51, 69, 70, 79, 82, 94, 95, 

104, 118, 135, 146, 148, 211, 261
ion-dipolo:  43
ion-ion:  43
ion ferroso:  118
ion superóxido:  82
iones monovalentes:  60, 97
iones polivalentes:  60
Iron Based Sorbents:  119
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irradiancia solar:  232
irradiación ultravioleta:  20, 148
ISO 11969:1996:  236
isoterma de Langmuir:  46, 50, 279
isotermas de adsorción:  44, 45, 46, 

50, 52

K

K2S2O8:  83
KMnO4:  20, 138, 200

L

ladrillos:  26
lagos:  19, 227
lagunas de Amuyo:  230
laguna de evaporación:  159
laguna de Papallacta:  280, 281, 282, 

283, 286, 288
lamelas:  183, 184
lámparas de baja presión de mercurio:  

75
lámpara de media presión de mercurio: 

74
lámparas germicidas:  84
lana de acero:  231, 232, 233, 238, 239, 

240, 295
lana de hierro:  85, 200, 201, 203
Langmuir:  45, 46, 50, 279
lecho empaquetado:  24
lecho fijo:  83, 119, 131, 209, 216, 274, 

275, 276, 278, 280, 281, 282, 283, 
284, 288, 293

lepidocrocita:  85, 124, 201
LEWATIT FO 36:  24
ley de Coulomb:  103
ligando orgánico:  74
limaduras:  26
límite de exclusión de peso molecular:  

93
limón de Pica (Citrus aurantífolia):  231
limón verde sin pepa (Citrus latífolia):  

231
lixiviado:  159
localidades costeras:  69

lodo:  36, 136, 183, 188
lodos:  35, 40, 114, 122, 160, 163, 172, 

173, 174, 180, 188, 189, 255
lodos de depuradora:  114, 122
luz solar:  27, 73, 75, 76, 83, 85, 193, 

196, 197, 198, 199, 240, 295, 297, 
298

luz UV:  73, 74, 75, 82, 83, 85, 86, 198, 
200, 201, 202, 204, 205, 295, 296

M

macrófitas:  220, 221, 222, 226, 227
macrófitas acuáticas:  27
macrófitas flotantes:  220
macroelectrodo:  104, 105, 106
macrolita:  185
macromoléculas:  60, 92
madera:  44, 114, 120, 137, 234
maghemita:  85, 124, 201, 203
magnesio:  20, 21, 22, 54, 60, 136, 147, 

149, 249
magnetita:  84, 85, 124, 201, 203
manganeso:  20, 22, 23, 24, 26, 27, 34, 

79, 146, 147, 148, 165, 181, 189, 
192, 226, 233, 238, 239, 249, 252, 
254, 261

Manga de Hipócrates:  44
materia orgánica:  20, 38, 60, 74, 114, 

120, 121, 122, 123, 124, 125, 130, 
146, 199, 204, 281, 282, 287

materia orgánica disuelta (DOC):  38
material mesoporoso:  44, 52
materiales geológicos:  27
materiales nanoestructurados:  44, 54
materiales poliméricos:  26, 91, 92, 101, 

102, 103
matriz de agua:  35, 36, 37, 38, 39, 40, 

145, 146, 147, 148, 149, 150, 151, 
152, 172, 174, 192

matriz del agua:  33, 38, 39, 77, 145, 
146, 148, 149, 151, 297

matriz polimérica:  25, 101, 102, 103, 
132

MEB:  123
membranas:  25, 59, 60, 61, 62, 64, 65, 

67, 68, 69, 70, 71, 92, 94, 95, 135, 
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147, 150, 156, 165, 258, 293, 296, 
298

membrana delgada:  67
membranas biológicas:  61
membrana semipermeable:  60, 64, 67
membranas sintéticas asimétricas:  64
Merckoquant:  236
mercurio:  74, 75, 79, 249, 252
mercurio (II):  116
metabolismo:  219
metabolismo celular:  219
metal:  44, 79, 80, 81, 99, 103, 118, 121, 

125, 128, 131, 133, 211, 221, 228
metales nobles:  100, 101, 105, 107
metales pesados:  24, 54, 70, 115, 122, 

136, 152, 202, 219, 220, 254, 294
metaloides:  78, 79, 115, 116, 118
metilación:  37, 148, 219
metilsulfato:  96, 97
método BET:  46
método de filtro de membrana:  248
método de lavado:  95, 96, 98
método de enriquecimiento:  95, 99
método del dietilditiocarbamato de plata: 

171
método Gutzeit:  171
métodos analíticos:  171
métodos biológicos:  27
métodos solares:  20, 28, 229
mezcla en profundidad:  126
mezclador estático:  181
molibdeno:  116
molibdeno:  115, 252
monometilarsonato (MMA(V)):  17
micelas reversibles:  130
microemulsión:  130
microfiltración:  25, 60, 64, 67, 68, 293
microfiltración tangencial:  60
microorganismos:  18, 39, 60, 62, 76, 

114, 118, 125
microorganismos patógenos:  76
microorganismos quimiotróficos:  118
microscopía de barrido electrónico:  123
microsonda de rayos X:  124
migración:  131, 135
minería:  121 
mitigación:  175, 177
metaloide:  19, 78, 79, 81, 82, 227, 286, 

287, 295
MF:  60, 293
minerales:  18, 24, 27, 54, 92, 117, 120, 

193
Mg3(AsO4)2:  21
MnO2:  23,
molécula:  43, 45, 47, 148
molibdatos:  116
molinos coloidales:  128
momento dipolar:  94
monómeros:  92, 101
Montana:  75, 120
movilidad:  18, 24, 131, 135, 150, 263
movimiento browniano:  128
MCM-41:  54
multielectrónicas:  77

N

N+(CH3)3:  25
NaCl:  25, 261
NaOCl:  137
NaOH:  25, 136, 137, 194, 271, 272, 

276, 286, 287
Na2HAsO4.7H2O:  137
nanofiltración:  20, 25, 60, 64, 147, 149, 

150, 258, 269, 293
nanopartículas de hierro:  126, 127, 128, 

130, 131, 132, 133, 202, 295
nanopartículas metálicas:  100, 101, 102, 

103, 104, 106, 128, 130, 131
nanotubos de carbono:  44
NCh409:  176
neutralización de cargas eléctricas:  36 
NF:  60, 293, 296
Nickel Rim:  121
nitrato:  25, 26, 71, 115, 116, 146, 147, 

149, 157, 189, 192, 257
nitroaromáticos:  116
nivel de recuperación:  66
nivel hidrostático:  138
niveles traza:  44
Norma Chilena NCh:  175, 176
Norma Técnica Peruana:  248, 249, 250, 

253
NTP:  248, 249, 250, 254
nutrientes:  221, 225
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O

oclusión:  34
OD:  118, 121
OEC:  100, 104, 106, 107
OH–:  34, 48, 49, 78, 79, 84, 117, 134, 

136, 149, 247
(OI):  59, 60, 293
OMS:  245, 246
operación unitaria:  64
ósmosis:  61, 68, 165
ósmosis inversa a baja presión:  60
OSO3CH3

- :  97
organismos:  27, 244
organismos vegetales:  27
Organización Mundial de la Salud:  39, 

174, 229, 258, 292
organobentonita:  46
oro:  18, 79, 227
oxianiones:  37, 150, 275, 276, 287
oxidación anódica:  91, 100
oxidación electrocatalítica:  100, 102, 

103, 104, 107, 293
oxidación electroquímica:  91, 100
oxidación previa:  25, 28, 37, 73, 91 
oxidación química:  111, 211
oxidantes:  37, 67, 73, 74, 76, 77, 117, 

130, 146, 148, 263, 291, 294, 296
óxidos metálicos:  100, 101, 105, 107
óxido de aluminio:  44, 52
óxidos de aluminio:  23, 52
óxido de hierro granular:  19
óxidos de calcio:  118
óxidos de Fe(III) hidratados:  269
óxido de hierro granular:  23, 119
óxido férrico granular (Bayoxide®, 

GFO):  23
oxido de cerio:  23, 293, 296
óxidos de manganeso:  20, 148
óxido de titanio:  180
óxido de trimetilarsina (TMAO(V)):  17 
óxido de silicio:  180
oxígeno:  18, 22, 37, 54, 55, 73, 75, 80, 

82, 83, 84, 85, 93, 11, 114, 117, 
118, 121, 126, 129, 130, 133, 134, 
145, 194, 203, 233

oxígeno disuelto:  55, 83, 85, 118, 130, 
133, 194

oxisol:  27
oxihidróxidos de Fe(III):  34, 35, 36, 85
oxihidróxido de hierro:  55, 85, 150
oxihidróxidos:  34, 35, 36, 38, 39, 40, 52, 

55, 76, 84, 85, 115, 117, 119, 120, 
123, 147, 149, 150

ozono:  20, 148

P

P-25:  77
PAC:  22, 157, 160, 161, 163, 165
Pampa Húmeda:  155
pasaje de sales:  65, 66
pasivado:  123, 139
pasos monoelectrónicos:  77, 82
papiro de Ebers:  43
parámetros de diseño:  156, 170
Parinacota:  230, 232, 239
partícula:  51, 52, 53, 77, 78, 122, 127, 

128, 133, 202, 203
partículas de hierro de valencia cero: 55
partículas de tamaño nanométrico: 100
partículas metálicas coloidales:  

128P(BrVMP):  97, 104
P(ClAETA):  97, 98, 99, 100
P(ClAPTA):  97
P(ClDDA):  97, 105, 106
P(ClVBTA):  97, 98, 99, 104, 105, 106
P(SAETA):  97, 98, 99, 105, 106
PCBs:  44
Pd0 :  103
pentavalente:  19, 20, 34, 38, 73, 148, 

168, 266, 291
perfil de retención:  95
perforaciones:  68, 165
permanganato:  20, 111, 148
permanganato de potasio:  20, 111, 148
permeado:  62, 63, 67, 69, 70, 71
permeabilidad:  64, 112, 113, 125, 133, 

134, 137
permeabilidad electroosmótica:  137
peroxido de hidrógeno:  20, 73, 138, 148
peroxidisulfato de potasio:  83
peso molecular:  59, 60, 62, 80, 92, 93, 

94, 95, 293
pesticidas:  44, 116, 294
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pequeñas comunidades:  28, 176, 269, 
293, 296

PET:  76, 194, 197, 198, 200, 202, 205, 
231, 232, 233, 237

PET (polietiléntereftalato):  76, 232
picado:  211
piedra caliza:  22, 24, 118
pileta de sedimentación:  159
piridinas:  92
pirita:  115, 121 
pirógenos:  62
pirrol:  101
pirrolalquilamonio:  102
plantas enraizadas:  219
planta de tratamiento:  38, 159, 169, 171, 

180, 183, 185, 187, 213, 280
planta piloto:  156, 157, 158, 159, 166, 

285, 286, 287, 288, 293, 294
plantas acuáticas:  219, 220, 221, 226, 

227, 295, 
platinización del TiO2:  82
plomo:  79, 115, 120, 238, 249, 250, 

252, 254
poliamidas:  94
polibifenilclorados:  44
policloruro de aluminio:  22, 35, 157
polidispersidad:  93
poliestireno:  25
polietilenimina funcionalizada:  93
polietiléntereftalato:  76, 194, 232
poliflocal:  182, 183
polimerización radical:  92, 106
polimeros:  38, 91, 92, 93, 94, 95, 96, 

97, 98, 99, 100, 101, 102, 104, 106, 
107, 132, 293

polímeros catiónicos:  96, 102, 104, 106
polisulfonas:  94
poliquelatógenos:  92
porosidad:  114, 121
potabilización:  40, 67, 71
potasio:  20, 54, 83, 111, 135, 147, 148
potenciales eléctricos:  64
potenciales químicos:  60, 61
PRBs:  84
precipitación-coagulación:  91
precipitación intracelular:  219
prefiltración gruesa ascendente:  156
prefiltración lavable en contracorriente:  

67
preoxidación:  83, 151, 170, 181, 182, 

183
preservación de la madera:  137
presión osmótica:  60, 61, 62, 64, 65, 66
presión parcial de oxígeno:  118
presiones:  60, 62, 68, 184
proceso asistido por luz UV:  75
proceso fotoquímico:  74, 75
proceso de vaporización del metal:  128
procesos de coagulación-floculación:  

34, 35, 170, 171
procesos de flujos cruzados:  64
procesos microbianos:  125
producto de solubilidad:  64, 65
prototipo: 213, 214, 283, 284, 285, 286, 

288
pruebas de jarras:  37
policarbonatos:  94
policloruro de aluminio:  22, 35, 157
polielectrolitos catiónicos:  92, 93
pos-oxidación:  170
potencial de banda plana:  78
potencial de reducción:  19, 77, 80, 297
Pt0:  103, 104, 105, 106
Puno:  243, 251, 252, 254, 255
punto de carga cero:  23, 48, 52
purificación:  76, 77, 91, 92, 197

Q

quelación:  92
quitano:  271
quitina:  270, 271, 293
quitosano:  269, 270, 271, 272, 273, 274, 

273, 274, 275, 276, 277, 278, 279, 
280, 281, 282, 283, 284, 285, 286, 
287, 293

R

radiación infrarroja:  76
radiación luminosa:  77
radiación solar:  193, 194, 229, 230, 231, 

232, 233,236, 237, 295
radiación solar directa:  194, 232
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radiación UV cercana:  76
radical anión oxalilo:  75
radical superóxido:  74, 75
radicales anión sulfato:  82
radicales hidroxilo:  75, 77, 78, 79, 80, 

81
raíces:  27, 225, 295
reacondicionamiento:  277, 278, 287
reactividad:  112, 113, 114, 123, 125, 

127, 128, 130, 131, 133, 202, 297
reactivo de Fenton:  20
rechazo:  60, 62, 63, 65, 66, 71, 165, 

166, 258, 260, 264, 265, 266, 266, 
294, 296, 298

rechazo de sales:  66
recuperación:  65, 66, 79, 91, 98, 283, 

287
red de distribución:  19, 156, 163
reductores:  77, 81, 116, 117, 125
remediación:  26, 77, 84, 114, 118, 119, 

120, 121, 126, 137, 138, 197, 202, 
225, 294, 295

remediación in-situ:  26
reducción biológica:  114, 120
reducción directa:  79, 80, 81
reducción indirecta:  79, 81
Reducción química:  114
regeneración:  25, 64, 92, 175, 276, 277, 

278, 280, 283, 285, 286, 287, 296, 
297

regenerados:  24
Reino Unido:  27
relación costo-efectividad:  115, 126, 

128
remoción biológica:  27
remoción oxidativa:  79, 82
removilización:  21, 125
República Argentina:  155, 159, 191, 213
repulsión:  25, 43, 62, 257, 260, 265, 

266, 276
repulsión eléctrica:  25
residuos:  19, 20, 21, 29, 35, 39, 44, 54, 

75, 83, 121, 122, 138, 159, 160, 
167, 174, 195, 205, 216, 297, 298

resina aniónica:  279
resina catiónica:  279
resinas de intercambio catiónico:  132
resinas de intercambio iónico:  20, 25, 

92, 149
resinas orgánicas:  91
resinas poliméricas:  51, 131, 132, 133
resinas poliméricas de intercambio 

catiónico:  132
retención:  26, 93, 94, 95, 96, 98, 99, 

100, 104, 105, 106, 107, 166, 181, 
188, 275, 285, 287, 293

retención en fase líquida asistida por 
materiales poliméricos:  26

retención en fase líquida asistida por 
polímeros:  93

retrolavado:  159, 185
retromezclador:  181
RFLP:  26, 93, 94, 95, 104, 105, 106, 

107, 293
ríos:  19, 169, 170, 172
río Camarones:  230, 236, 238
río Toconce:  170, 175
río Tuminguina:  280, 281, 282, 284
rizomas:  219
rutilo:  77

S

S(IV):  75
sales de amonio cuaternarias:  93, 96
sales de magnesio:  21
sales ferrosas:  21
salinidad:  62, 66, 69, 70, 72, 146, 229, 

233, 298
salinizaciones:  71
SBA-15:  54
sedimentación:  20, 33, 34, 159, 166, 

174, 180, 181, 183, 187, 188, 189, 
229, 233, 245, 252

sedimentación y filtración:  20, 33
selectividad:  23, 24, 25, 52, 53, 54, 60, 

62, 91, 92, 101, 149, 247, 279, 281
seleniato:  116
selenio:  249, 252
selenito:  116
semiconductor:  77, 78, 79
semiconductor de banda ancha:  77
separación sólido/líquido:  19, 291
Se(VI):  44, 115
SDI:  68
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siderita:  54, 115
silicatos:  116
sílice:  19, 38, 39, 54, 55, 92, 114, 115, 

119, 145, 147, 151, 156, 157, 164
sílices mesoporosas:  54
Silt Density Index:  68
simulador solar: 73
SiO4

4–:  54
sitios activos:  43, 44, 46, 47, 49, 51, 62, 

156, 282, 287
sitios de adsorción:  36, 38, 39, 40, 53, 

119, 146, 147, 150, 152, 172, 278, 
282

sistema de compuerta y pantalla:  112
sistemas líquido-sólido:  43, 45
SO4

•−:  83
soda cáustica:  182, 183, 278
sodio:  54, 96, 119, 128, 129, 132, 135, 

136, 138, 147, 180, 181, 182, 183, 
192, 202, 209, 214, 232, 246

SODIS:  76
Solar Disinfection:  76
Solar Oxidation and Removal of Arsenic: 

76 
Sólidos Totales Disueltos:  26, 62, 71, 

188, 233, 239, 258, 296
solubilidad en agua:  92
solución salina:  60, 61, 62
soporte:  52, 101, 104, 106, 107, 131, 

132, 133, 134, 270, 273, 294
SORAS:  27, 52, 76, 77, 191, 193, 194, 

195, 196, 197, 200, 205
sorbentes híbridos:  24, 273
STD:  62, 69, 258, 296, 297
suelos:  17, 21, 27, 115, 128, 135, 137, 

138, 293, 294, 295
sulfato:  20, 21, 22, 25, 26, 36, 37, 38, 

53, 83, 97, 114, 121, 122, 123, 124, 
129, 138, 145, 147

sulfato ferroso:  20,21, 22, 36, 138
sulfuros:  18, 114, 116, 120, 122, 123
sulfuro de As(III):  20, 
sulfuro de arsénico:  20, 21, 115
sulfuro de hierro:  124
sulfato de aluminio:  22, 36, 37, 149, 

157, 164, 245, 269, 292, 293
superficie específica:  23, 92
surfactante catiónico:  44, 46, 54

sustancias orgánicas de alto peso 
molecular:  60

T

tachuelas:  231
Taltal:  172, 173, 176
tamaño de partícula:  53, 122, 127, 128, 

202, 203
tamaño de partículas:  59
tamaño de poro:  62, 94, 147, 194, 247
tamaños de poro:  59
tasas de transferencia:  26
tecnecio(VII):  116
tecnologías convencionales:  20, 28, 111, 

128, 291
tecnología de Desinfección Solar:  76
tecnologías de membrana:  20, 59, 147 

TiO2: 20, 77, 78, 79, 80, 81, 82, 
83, 85, 88, 191, 197, 198, 199, 205, 
295, 296, 297

tecnologías de tratamiento in-situ:  111
tecnología en base a hierro cerovalente:  

116
tecnología THC:  231, 232, 233, 234, 

235, 236, 237, 239, 240
tecnologías fotoquímicas:  27, 73, 191
tecnologías fotoquímicas y solares:  73, 

191
temperatura:  22, 46, 49, 50, 52, 53, 55, 

64, 68, 70, 73, 85, 158, 180, 191, 
194, 198, 203, 212, 247, 260, 261, 
272

temperatura ambiente:  64, 198, 203, 272
tensión:  94, 136, 137, 138
tensioactivo:  50, 130
tetracloroetileno:  115
tetracloruro de carbono:  115
textura:  46, 52, 55
tiempo de mezcla:  171
tiempo de residencia:  83, 115, 119
tiempo de retención:  181, 188, 275, 285, 

287
tioureas:  92
tolerancia:  225
toxicidad:  77, 121, 225
transferencia de carga:  74, 94
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transferencias de electrones:  77, 114, 
118

transferencia de masa:  64, 95, 132
trasportadores de membrana:  227
transporte metabólico:  121, 219, 220, 

221, 225
tratamiento químico in-situ:  111, 137
tratamiento in-situ semipasivo:  111, 137
tratamiento pasivo:  84
tricloroetileno:  115
trihalometanos:  20
trióxido de arsénico:  138
trisoxalato ferrato:  75

U

ultrafiltración:  60, 64, 92, 93, 94, 95, 
104, 105, 107, 293

ultrasonido:  125, 128, 130
UV/ZVI:  85 

V

Valle de Azapa:  230
Valores de bioacumulación:  220
válvulas:  68, 260, 285
vanadio:  70, 146, 252
variables socioeconómicas:  19
virus:  60, 62, 294
VOCs:  44
volumen de los poros:  46, 52
voltagrama:  103, 104

Y

yoduro:  84

Z

zanja continua:  112, 113
zeolitas:  44, 54
zinc:  116, 122, 228
zona de precipitación:  135
zonas reactivas:  26, 124, 126

ZVI:  84, 85, 89, 116, 122, 123, 147, 
191, 201, 294, 295
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Las editoras.

Una de las principales actividades de IBEROARSEN es la publicación de 
trabajos científicos relacionados con los tres aspectos mencionados. Luego de 
la publicación en 2008 del primero de ellos, “Distribución del arsénico en las 
regiones Ibérica e Iberoamericana”, y en 2009 del segundo, “Metodologías 
analíticas para la determinación y especiación de arsénico en aguas y suelos”, 
tenemos el gusto de presentar el tercero de la serie, “Tecnologías económicas 
para el abatimiento de arsénico en aguas”, en el que se han reunido la mayoría 
de las tecnologías empleadas para la remoción de arsénico en sistemas 
centralizados y descentralizados, con énfasis en los que utilizan materiales 
locales y tienen costos operativos que pueden ser sostenidos por las 
poblaciones y los usuarios individuales de zonas rurales y periurbanas no 
conectadas a sistemas de provisión de agua potable. Además de incluirse los 
principales conceptos teóricos sobre las tecnologías, se han agregado 
ejemplos ya aplicados en América Latina o desarrollados por científicos 
locales, con el objetivo de que sean conocidos por autoridades, 
organizaciones gubernamentales y la comunidad toda, y que puedan ser 
aplicados para paliar el dramático problema del arsénico en la región.

TECNOLOGÍAS ECONÓMICAS PARA EL ABATIMIENTO
DE ARSÉNICO EN AGUAS

MARTA I. LITTER, ANA MARÍA SANCHA, ANA MARÍA INGALLINELLA

978-84-96023-74-1
EDITORAS:
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