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CAPÍTULO 3 
Modelado de la especiación química de cationes 

en aguas superficiales  
Andrés Porta 

Resumen: A partir de cuantificar las distintas interacciones específicas entre contaminantes y las matrices 

ambientales, mediante constantes de estado estacionario o pseudo equilibrio, es posible parametrizar las 

especies formadas. Estas especies definen las propiedades finales de los contaminantes respecto a distin-

tos fenómenos, por ejemplo, en caso de los metales su biodisponibilidad. En tal sentido modelos como el 

MINTEQ resultan de gran utilidad para describir dichas propiedades y definir los impactos posibles de su 

presencia en el ambiente, y por lo tanto definir límites de regulación. En este capítulo se desarrollan las 

bases de modelos desarrollados para iones metálicos y se brindan ejemplos de aplicación. 

 

 

Metales en los ambientes acuáticos 
 

El incremento de la concentración de metales en los ambientes acuáticos se asocia a muy 

diversas actividades antropogénicas, sea por descargas desde fuentes puntuales, como 

efluentes mineros o plantas de tratamiento de aguas residuales, o bien desde fuentes difusas. 

Las relaciones entre las fuentes, la exposición de la población y la posible toxicidad de los 

metales son complejas y varían según los metales, las características del sitio y los diferentes 

organismos Si bien muchos metales son esenciales en pequeñas cantidades para el funciona-

miento normal de los organismos acuáticos (micronutrientes), incluso éstos suelen ser tóxicos 

si sus concentraciones exceden ciertos niveles (Luoma & Rainbow, 2008; Väänänena et al., 

2018; Garman et al., 2020).  
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Tabla 3.1. Micronutrientes y macronutrientes para el óptimo funcionamiento de los organismos vivos 
 

Muchos estudios evidencian como la concentración total de un metal correlaciona, e incluso 

frecuentemente de modo significativo, con los efectos biológicos observados, pero esto suele 

depender del diseño del estudio, como ocurre en la comparación de sitios muy contaminados 

con otros ligeramente contaminados. Por otro lado, dado que generalmente las concentraciones 

totales de metales en los sedimentos pueden ser varios órdenes de magnitud superiores a las 

presentes en la fracción acuosa en contacto, cambios muy pequeños en el intercambio de me-

tales desde el sedimento hacia las aguas suprayacentes pueden ejercer efectos biológicos sig-

nificativos (Luoma & Rainbow, 2008; Väänänena et al., 2018).  

Sin embargo, desde hace varias décadas se reconoce que en los ecosistemas acuáticos los 

metales se distribuyen entre la biota, el agua, las partículas en suspensión, el agua intersticial y 

la fase sólida de los sedimentos, en función de las propiedades fisicoquímicas de los distintos 

iones metálicos y las fases mencionadas. Y lograr predecir qué fracción de la concentración total 

de metales está asociada a cada fase es un desafío, ya que los metales se complejan y/o adsor-

ben en diversos grados con diversas entidades, y por lo tanto sus propiedades, y en particular 

su toxicidad, cambia rápidamente con las distintas asociaciones (especies) que estos iones me-

tálicos logren conformar. Se define entonces como especiación, al conjunto de las diversas es-

pecies químicas en equilibrio, conformadas en estas circunstancias (Luoma & Rainbow, 2008; 

Väänänena et al., 2018; Garman et al., 2020). 

En este contexto, en la evaluación de la toxicidad de los metales, conocer su biodisponibilidad, 

es decir cuánto de ese metal puede ser incorporado por los organismos, y de ese modo interferir 

en su metabolismo, resulta decisivo, ya que la fracción de metal biodisponible (principalmente 

cationes metálicos, pero también especies aniónicas y neutras) representa la fracción de metal 

tóxico (van Leeuwen et al., 2005; Mebane et al., 2020). La biodisponibilidad de los metales es un 

fenómeno complejo, controlado por muchos procesos. Varios factores, incluidos el pH, el conte-

nido de carbono orgánico, la dureza del agua, la alcalinidad, el oxígeno disuelto y los sulfuros, 

influyen en la especiación y biodisponibilidad de los metales (Luoma & Rainbow, 2008; van 

Leeuwen et al., 2005; Garman et al., 2020). 

Se han desarrollado muchos métodos y modelos químicos para la evaluación de la biodispo-

nibilidad de metales específicos del sitio en aguas y sedimentos, incluidos métodos de extracción 
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secuencial, muestreadores pasivos y modelos de ligandos bióticos (BLM) (Paquini et al., 2002; 

van Leeuwen et al., 2005; Mebane et al., 2020).  

Asimismo, se reconocen diversos mecanismos naturales para regular la biodisponibilidad. En 

los sistemas acuáticos son aquellos que definen la especiación, tales como la asociación de los 

iones metálicos con aniones inorgánicos (simples y agrupados, incluyendo fases minerales) y 

orgánicos, en particular con las sustancias húmicas (componentes mayoritarios de la materia 

orgánica disuelta o MOD), y la interacciones con sólidos en suspensión, sedimento y suelo. Por 

otro lado, en los organismos también actúan este tipo de mecanismos, sea a nivel intracelular 

(metalotioneínas y fitoquelatinas, fracciones lisosomales), o extracelular, como ocurre con ciertos 

mucopolisacáridos exudados, o bien la presencia de sitios extracelulares ricos en grupos –SH 

(Cobbet & Goldsbrough, 2002; Changa et al., 2008). 

 
 

Especiación y biodisponibilidad 
 

La especiación de un metal en solución modifica sus propiedades. Al respecto, la IUPAC 

(Unión Internacional de Química Pura y Aplicada) presenta dos definiciones relevantes (Temple-

ton et al., 2000): 

Especie química: forma específica de un elemento definido por su composición isotópica, su 

estado de oxidación y/o estructura compleja o molecular. 

Análisis de especiación: actividades de análisis de identificación y/o determinación de una o 

más especies químicas en una muestra.  

Un claro ejemplo, lo presenta el hierro. Mientras que el Fe (II) es soluble en soluciones acuo-

sas naturales, el Fe (III) es prácticamente insoluble, como se ilustra en la figura 3.1. En este caso, 

el pH es decisivo, incluso considerando la presencia de otros ligandos como Cl-, F- y SO4=  

 

Figura 3.1 Especiación del Fe (III) en función del pH a 25°C. 
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En la figura 3.2 a se puede observar cómo se modifica la solubilidad de varios iones metálicos 

con el pH y el Eh (potencial redox), en ausencia de grupos sulfhídrico (-SH) en fase disuelta o 

sólida. Incluso, es para destacar la importancia de los principales aniones inorgánicos en la so-

lubilidad de los iones metálicos, es decir como los principales minerales controlan la solubilidad 

de los metales pesados debido a sus respectivos Kps (ver figura 3.2b).  

 

 

Figura 3.2. a) Solubilidad de varios metales en función de pH y Eh (potencial redox) b) influencia de los minera-
les en la solubilidad de los metales (modificada de 20) 

 

Los estudios de especiación química requieren por lo tanto el estudio de la asociación de 

iones con especies disueltas y fase sólida. En tal sentido se analizan las formas acuosas 

predominantes (en equilibrio), tales como los iones metálicos adsorbidos a partículas (rete-

nido en poro 0.45 mm); iones libres hidratados; complejos inorgánicos simples; complejos 

orgánicos simples; complejos inorgánicos estables; complejos orgánicos estables; iones ad-

sorbidos por coloides inorgánicos; iones adsorbidos por coloides orgánicos (ver tabla 3.2). 

También se estudia la distribución geoquímica de especies que predominan en los sedimen-

tos. Con esta información se modela la especiación en función de los equilibrios químicos y 

del pH, considerando las distintas especies disueltas que los iones pueden formar, es decir, 

las especies iónicas y/o complejos disueltos que predominan (Sigg & Xue, 1994; Campbell, 

1995; Paquin et al., 2002; van Leeuwen et al., 2005).  

 

 a  b 
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Tabla 3.2. Clasificación de distintas especies que puede presentar un ion metálico en sistemas acuáticos. 

 
Respecto a la especiación en el suelo, las distintas formas se relacionan de manera determi-

nante con la adsorción de los iones metálicos a las superficies presentes en equilibrio con el 

agua intersticial presente. Las principales especies se presentan a continuación en la tabla 3.3 

junto a su movilidad en esa matriz. 

 

 
Tabla 3.3. Principales especies predominantes de metales en el suelo y su respectiva movilidad. 

 

En definitiva, puede plantearse un esquema simplificado integrador de estas interacciones 

descriptas, tal como se presenta en la figura 3.4.  
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Especiación de metales en ambientes acuáticos 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 3.4. Esquema simplificado de las interacciones que definen la especiación de iones metálicos en ambientes acuáticos 
 

En función de estas asociaciones descriptas, el cálculo de la especiación de iones metálicos 

recurre al análisis de los posibles equilibrios de asociación entre éstos y los ligandos presentes, el 

pH, la solubilidad y el potencial redox; las interacciones de adsorción con la fase sólida presente, y 

la cinética de cada uno de estos procesos. Con estos datos se plantean las correspondientes ecua-

ciones, que son las bases para los distintos modelos desarrollados para el cálculo de la especiación 

de iones metálicos en sistemas acuáticos, y por consiguiente de su biodisponibilidad. 

 

Modelos de especiación de metales 
Uno de los primeros modelos para evaluar la biodisponibilidad de metales es el Modelo de ac-

tividad de iones libres (FIAM). FIAM establece que los efectos biológicos de los metales surgen de 

los iones metálicos libres, en lugar de la concentración total. Este modelo no considera la interac-

ción entre los metales y la materia orgánica disuelta, situación crítica en los sistemas de agua dulce. 

Por otro lado, el modelo Equilibrium Partitioning (EqP) caracteriza la biodisponibilidad del metal en 

sedimentos basado en la distribución del metal entre el sedimento y el agua intersticial, conside-

rando que las concentraciones químicas en el agua intersticial, los sedimentos y los organismos 

bentónicos se encuentran en un estado de equilibrio. La debilidad de estos modelos radica en 

suponer continua situación de equilibrio, cuando los sistemas ambientales son intrínsecamente 

procesos dinámicos (Campbell 1995; van Leeuwen et al., 2005; Väänänena et al., 2018).  

En la actualidad existen varios modelos de equilibrio, informatizados, basados en la termodi-

námica para calcular la especiación de metales (p. ej., MINTEQA2 y PHREEQC), incluyendo la 

materia orgánica disuelta como ligando relevante, considerando modelos de unión multisitio para 

Ion libre 

Metal Total 

Metales adsorbidos 

• Adsorción o copreciptados 
(Fe2O3 / MnO2) 
• Intercambio iónico 
• Adsorción a minerales 
• Adsorción a sólidos orgáni-
cos 

 

 

 

 

Precipitados 

Complejos solubles 

Ligandos inorgánicos 

Complejos insolubles 

Ligandos orgánicos 

(incluyendo MOD) 
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iones metálicos con ácidos húmicos y fúlvicos, entre los que se destacan los modelos WHAM 

(Windermere Humic Aqueous Model) y NICA-Donnan (Tipping, 1994; Koopal et al., 2005).  

 

Modelos de biodisponibilidad de metales 
La incorporación de la biodisponibilidad del metal como un factor clave para la toxicidad de 

los metales para los organismos acuáticos (Väänänena et al., 2018; Garman et al., 2020; Mebane 

et al., 2020) se basa en una destacada cantidad de estudios experimentales que establecieron 

que la toxicidad podría variar considerablemente según la química del agua, con notable influen-

cia de ciertos factores como la salinidad: pH, dureza (concentración de Ca+2 y Mg+2), alcalinidad 

y MOD, como fue ya señalado. Hoy reconocemos que estos factores reflejan la competencia de 

los cationes naturales mayoritarios (Ca2+, Mg2+, Na+, H+) por la unión de cationes metálicos libres 

(Men+) a ligandos presentes en los organismos y la complejación de estos iones Men+ por aniones 

presentes en el agua (HCO3–, Cl– , MOD). En ambos casos, se reduce la unión del metal a los 

ligandos presentes en el organismo, situación que ofrece protección (Playle et al., 1993; Sigg & 

Xue, 1994; van Leeuwen et al., 2005).  

Pagenkopf (1983) presentó el primer modelo mecanicista, denominado Modelo de interac-

ción de la superficie branquial (GSIM). Este reconoció que los metales podrían unirse a ligan-

dos biológicos en las superficies respiratorias de los organismos expuestos, causando toxici-

dad. El GSIM postula que la toxicidad correlaciona con la concentración de los iones de meta-

les libres (Men+) y mediante la especiación de metales traza, su interacción con la superficie 

branquial y la inhibición competitiva, logró explicar el efecto protector de la dureza del agua. El 

modelo también reconoce que el pH y la alcalinidad influyen en la especiación de los metales 

y que los aniones inorgánicos podrían complejar los metales, disminuyendo su biodisponibili-

dad. A estas reacciones, incluidas las de las branquias, se les asignaron valores de constante 

de equilibrio condicional (log K) y se asumieron condiciones de estado estacionario, lo que 

permitió predecir la toxicidad a través del modelo de equilibrio. Más adelante, con los aportes 

de Playle y colaboradores (1993), Bergman y Dorward-King (1997), se fue perfeccionando el 

modelo. Finalmente, con la incorporación de los submodelos de interacción entre los metales 

y la MOD, y las publicaciones históricas de Paquin (2002) y Santore (2002), se logró establecer 

un marco técnico formal para el Modelo del ligando biótico (BLM) y demostrar su utilidad para 

predecir la toxicidad aguda de Cu(I) y Ag(I) para peces. En la actualidad se ha demostrado su 

gran potencia descriptiva y predictiva para la mayoría de los metales y sus efectos en los or-

ganismos acuáticos, fundamentalmente en exposición aguda, y en muchos casos exposición 

crónica (Väänänena et al, 2018; Mebane et al., 2020). Incluso, la US EPA ha incorporado al 

BLM como sistema de cálculo de la toxicidad con fines regulatorios (US EPA, 2016). En la 

figura 3.4 se presenta un esquema básico del BLM.   

 



MODELOS DE DISPERSIÓN Y DISTRIBUCIÓN DE CONTAMINANTES EN EL AMBIENTE – LAURA ANDREA MASSOLO (COORDINADORA) 

FACULTAD DE CIENCIAS EXACTAS  |  UNLP  42 

 

Figura 3.4. Representación de la influencia de la especiación y la biodisponibilidad en el efecto tóxico. (12) 
 

 

Cálculo de Especiación de Iones Metálicos en Sistemas Naturales 
 

Como se indicó anteriormente en la actualidad existen varios modelos basados en equilibrios 

termodinámicos, que incluso incorporan la materia orgánica disuelta como ligando relevante, 

para calcular la especiación de metales en ambientes acuáticos. Entre ellos, el MINTEQA2 es 

uno de los más utilizados por las agencias de gestión ambiental, por su solidez conceptual, por 

su robustez demostrada por una gran variedad y cantidad de trabajos experimentales, porque 

funciona con los parámetros habituales en los estudios de calidad de agua, y además es de 

acceso libre. Por estas razones, presentamos con mayor detalle su estructura conceptual y fun-

cional, que, por otro lado, son también representativas de los otros modelos vigentes.  

 
 

Modelo MinteQA2 
 

El MINTEQA2 (https://www.epa.gov/ceam/minteqa2-equilibrium-speciation-model) es un mo-

delo gratuito de equilibrio químico para el cálculo de especiación de metales, que permite calcular 

la distribución de masa en equilibrio entre especies disueltas, especies adsorbidas y múltiples 

fases sólidas en una variedad de condiciones, incluida una fase gaseosa con presiones parciales 

constantes y el potencial de óxido-reducción (ORP o Eh), para aguas naturales. Se utiliza un 

conjunto predefinido de componentes que incluye iones libres, complejos neutros y cargados, y 

combina ecuaciones completas de las reacciones de sorción y complejación, incluyendo la ma-

teria orgánica, con menús y opciones fáciles de usar para importar y exportar datos. El 

MINTEQA2 es un modelo desarrollado por la US EPA. 

https://www.epa.gov/ceam/minteqa2-equilibrium-speciation-model
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Para calcular la composición de equilibrio se requieren el análisis químico de la muestra para 

ser modelada, incluyendo concentraciones disueltas totales para los componentes de interés, 

además de otras mediciones invariantes que resulten relevantes para el sistema de interés, como 

pH, Eh, las presiones parciales de uno o más gases y las fases minerales presentes. También 

alguna de estas variables puede ser estimada por el sistema.  

MINTEQA2 cuenta con una extensa base de datos termodinámicos, adecuada para resolver 

una amplia gama de problemas sin necesidad de constantes de equilibrio adicionales proporciona-

das por el usuario. La base de datos estándar se puede modificar fácilmente si se encuentra in-

completa o inadecuada para un problema en particular. La naturaleza empírica de los datos de 

adsorción de metales disponibles refleja el hecho que las fases adsorbentes naturales a menudo 

se presentan como mezclas de sustancias amorfas impuras que varían ampliamente en su com-

portamiento químico de un sitio a otro. Por esta razón, los datos de adsorción se dejan a discreción 

y al conocimiento específico del problema del usuario. Siete modelos de adsorción están disponi-

bles en MINTEQA2 para coincidir con el tipo de datos disponibles para problemas específicos.  

La Agencia Ambiental Norteamericana (US EPA) a través de su Centro de Modelado de Eva-

luación de la Exposición (CEAM) distribuye diversos modelos de simulación y software de base 

de datos (modelos multimediales), diseñados para cuantificar el movimiento y la concentración 

de contaminantes presentes tanto en aguas subterráneas como superficiales, y también consi-

derando la cadena alimentaria, todos disponibles para su descarga. Entre estos modelos se en-

cuentra el MINTEQA2 4.03, que operan bajo Windows. (https://www.epa.gov/ceam/minteqa2-

equilibrium-speciation-model).  

Otra versión de gran versatilidad y amigable con el usuario es la denominada Visual MINTEQ 
(http://vminteq.lwr.kth.se/download/), una aplicación de MINTEQA2 4.0 en Windows, de gran uti-

lidad con fines académicos y de investigación, tiene el potencial de acelerar la gestión de los 

datos de entrada y de salida. Visual MINTEQ también incluye nuevas opciones para el modelado 

de adsorción. Puede calcular la especiación de distintos iones de interés ambiental utilizando la 

base de datos MINTEQA2, actualizada con los datos más recientes del NIST, alcanzando más 

de 3000 especies acuosas y 600 sólidos. Visual MINTEQ interactúa con Excel para la importación 

y exportación de datos. Su código, construido originalmente en el software MINTEQA2 de la US 

EPA, es mantenido por Jon Petter Gustafsson en el KTH Royal Institute of Technology (KTH, 

Suecia), desde 2000. Se ofrece un curso básico sobre el modelo y sus aplicaciones en internet: 

https://www.youtube.com/channel/Uck0OcWbAM4eqwiiT_3ELNTg  

 

Aplicación de MINTEQA2  

La aplicación de MINTEQA2 (Allison et al., 1991) en una determinada situación ambiental 

requiere cuatro pasos: 

1. Plantear las preguntas con precisión, en función del conocimiento de la composición de 

equilibrio del sistema, y respetando las limitaciones inherentes a los datos específicos del 

sitio, tales como muestreo incompleto o sustancias analizadas. 

https://www.epa.gov/ceam/minteqa2-equilibrium-speciation-model
https://www.epa.gov/ceam/minteqa2-equilibrium-speciation-model
http://vminteq.lwr.kth.se/download/
https://www.youtube.com/channel/UCk0OcWbAM4eqwiiT_3ELNTg
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2. Completar las pantallas de datos respetando los símbolos, unidades y los formatos en 

que está programado el sistema, para comprender e interpretar correctamente el sis-

tema de ecuaciones. 

3. Cumplimentar todos los pasos requeridos para lograr una adecuada resolución del pro-

blema matemático. 

4. Interpretar la salida del modelo en términos de la problemática ambiental original. 

 

El primer paso es crítico, requiere conocer los equilibrios y sus parámetros centrales, además 

de la configuración del modelo, para lo cual, el modelo cuenta con aplicaciones ilustrativas y 

ayudas. Además, está diseñado para llevar a cabo el paso dos, haciendo preguntas sobre el 

sistema químico a ser modelado y la construcción de las respuestas.  

La tercera etapa se refiere a la ejecución real de MINTEQA2, y es prácticamente automática 

y no requiere del usuario una vez iniciada. Ocasionalmente, algunos problemas de cálculo pue-

den requerir ajustes en el archivo de entrada y volver a ejecutar el sistema. La etapa final consiste 

en el análisis de los datos de salida e interpretar su significado respecto al problema planteado.  

Para utilizar MINTEQA2, se debe especificar la composición química fundamental y las limi-
taciones para el sistema de interés. Entre las opciones incluidas, se destacan los parámetros 

generales (fuerza iónica, temperatura, alcalinidad, etc.), la concentración de los componentes de 

interés, totales y disueltos (<0,45 μm), incluyendo iones mayoritarios (calcio, sodio, carbonatos y 

bicarbonatos, sulfatos, cloruros, etc.) y minoritarios; restricciones al equilibrio en cuanto al pH, el 

Eh (potencial redox, y pares redox), además de la composición y las propiedades de la fase sólida, 

de la fase gaseosa, y de la materia orgánica. Asimismo, debe definirse el modelo de interacción 

con la fase sólida, incluyendo los mecanismos y la cinética de adsorción y de solubilidad. Final-

mente deben especificarse las especies que son excluidas del cálculo del equilibrio.  

 

Interacciones con fase sólida 
El modelo proporciona siete modelos de interacción para los iones metálicos con la fase só-

lida, a seleccionar en función de la situación en estudio y los datos disponibles. Todos incluyen 

interacciones físicas y químicas para soluto superficial. En general, los equilibrios de adsorción 

son considerados de modo análogo a los de coordinación en solución, y se escriben como reac-

ciones químicas, independientemente del mecanismo.  

Los modelos más complejos que presentan una descripción más precisa y ajustada a la reali-

dad incorporan un término electrostático adicional. En estos casos se considera básicamente 

que el coeficiente de actividad en la solución está compuesto de dos partes, la primera relacio-

nada con interacciones normales ión-ión en la solución (ecuación de Debye-Hückel) y en se-

gundo lugar una contribución de la fase sólida cargada, el potencial electrostático superficial pre-

sente (ψo), que afecta decisivamente la actividad del ion en solución (Allison et al., 1991; van Hal 

et al., 1996). Este efecto es representado por el factor de Boltzmann: e –ψoF/RT.  
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Modelo lineal de reparto 
Queda definido por una constante Kd, con Cs = Kd Cd; Kd = [AS] / {A} [S] 
Es el más simple de los modelos de sorción incluidos en MINTEQA2. Analiza la partición del 

ion entre la superficie y solución (disuelto), no requiere especificar concentración de sitios de 

sorción, que se supone ilimitada. Se supone que la sorción se lleva a cabo en sitios específicos, 

y que el aumento de la concentración de metal en solución (Cd) redunda en un incremento pro-

porcional de la cantidad absorbida (Cs). A representa al metal en solución, AS al adsorbido, S 

una superficie con sitios en cantidad ilimitada (actividad unitaria).  

En la segunda expresión, los corchetes indican concentración, las llaves actividad (C) 

 

Modelo de adsorción de Langmuir  
Este modelo considera un modelo simplificado de la superficie de un sólido, que propone:  

- La superficie proporciona un cierto número de posiciones para la adsorción, todas son equi-

valentes y conforman una monocapa 

- Sólo se adsorbe una molécula sobre cada posición  

- Su adsorción es independiente de la ocupación de las posiciones vecinas (los iones adsor-

bidos no interaccionan entre sí, no se considera efecto de carga).  

Se trata de un proceso dinámico de adsorción que se puede plantear como:  

 

         ka 

A (d) + S     A – S    Kads= [A-S] / {A} [S] 
         kd 

 

ka: constante de velocidad para la adsorción; kd: constante de velocidad para la desorción 

Por otro lado, para expresar el grado de extensión de la adsorción se introduce la fracción de 

recubrimiento , considerando que en cada posición sólo puede adsorberse una molécula: 

 = moléculas adsorbidas (posiciones ocupadas) /posiciones disponibles. 

En un instante t se cumple que:  

- fracción de posiciones de adsorción ocupadas =  = [A – S] 

- fracción de posiciones de adsorción libres = (1 - ) 

 

Y se puede estimar , desde la concentración del ion en solución y Kads:  

Kads= [A-S] / {A} [S]; Kads =  / [A] (1 - );  = Kads {A} / 1+Kads {A} 
 

Modelo de adsorción de Freundlich 
Aquí se asume que la oferta de sitios de sorción es ilimitada y no requiere especificación de 

concentración de sitios, es decir que la fracción de metales adsorbidos no se ve afectada por la 

oferta de sitios sin reaccionar. Sin embargo, en este modelo se da cuenta de la disminución de 

la fracción de metales absorbidos a medida que la concentración total del metal se incrementa, 

mediante un exponente en la expresión de la isoterma.  
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Se utiliza la expresión: Kads = [A – S] / {A}# [S]  Cs / Cd# 

La isoterma de Freundlich es idéntica al modelo de lineal de reparto si # se hace igual a uno. 

 

Modelo de intercambio iónico 
Se analiza el proceso que incluye el intercambio de iones de la solución con otros presentes 

en la superficie sólida. La afinidad relativa por la fase sólida es determinada por la actividad de 

la solución y las propiedades intrínsecas de los iones.  

En MINTEQA2 se asume que el sitio en la superficie está ocupada inicialmente por un ion 

intercambiable que puede ser reemplazado por los iones presentes en la solución, según:  

SOH-M1 + M2  SOH-M2 + M1; con K = [SOH-M2] {M1} / [SOH-M1] {M2} 

M1 es el ion inicialmente presente en el sitio de intercambio SOH, M2 es el ion de reemplazo 

que se adsorberá y SOH-M1 y SOH-M2 son sitios superficiales ocupados por los respectivos iones.  

Estas K adimensionales son llamadas a veces “coeficientes de selectividad”, se puede escribir 

en términos de concentraciones mediante la sustitución de la actividad de cada soluto en la ecua-

ción, por el producto de la concentración y el coeficiente de actividad. Si M1 y M2 son de carga 

igual, los coeficientes de actividad se cancelan.  

La estequiometria de reacción está relacionada con la carga de iones. Por ejemplo, un ion 

Ca2+ puede sustituir a dos iones Na+ y por lo tanto ocupan dos sitios. Los coeficientes de selec-

tividad para la mayoría de los iones mayoritarios, tales como Na+, K+, Ca2+, Mg2+, se pueden 

derivar de la literatura, no es el caso de los metales traza. El suelo, el sedimento, la arcilla, o la 

materia orgánica también son caracterizados por una capacidad total de intercambio catiónico, 

CIC (mili equivalentes de iones intercambiables/g sólido). 

 
Modelos electrostáticos en MINTEQA2  

Los cuatro modelos de adsorción discutidos anteriormente no consideran las influencias de 

las superficies cargadas en la solución y su interacción con los iones disueltos. Esto ocurre tam-

bién con muchas partículas coloidales, con una carga superficial significativa. Los potenciales 

electrostáticos asociados con estas superficies se incorporan en los modelos de adsorción elec-

trostática mediante la inclusión de términos específicos en las ecuaciones de acción de masas, 

que modifican las actividades de los iones que se acercan a las superficies cargadas, conside-

rando el trabajo eléctrico necesario para penetrar la zona de potenciales electrostáticos () que 

se extienden alejándose de la superficie. Varios modelos dan cuenta de estos efectos, para ana-

lizarlos en detalle se puede recurrir a varios trabajos de referencia donde se los compara (Davies 

& Kent, 1990; Goldberg, 1995; van Hal et al., 1996).  

Sintéticamente, se describen a continuación las tres opciones de modelos de complejación 

de superficies proporcionadas en MINTEQA2: los modelos de capacitancia constante, de capa 

difusa y de triple capa. Estos tres modelos tratan la adsorción como una reacción de formación 

de complejos superficiales, gobernada por una ecuación de acción de masas, pero con los coe-

ficientes de actividad tratados como términos de interacción electrostática. Cada uno de ellos 
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considera los potenciales electrostáticos en la superficie cargada con distintas estrategias, según 

las cargas presentes y los parámetros del modelo electrostático utilizado.  

Los modelos disponibles en MINTEQA2 se desarrollaron a partir de estudios de reacciones 

superficiales en sistemas de óxidos amorfos de metales, sistemas de arcillas y materiales húmi-

cos, e incluso en sistemas acuáticos enriquecidos con cationes metálicos. Fueron validados con 

datos de campo (Davies & Kent, 1990; Dzombak & Morel, 1990). Los tres modelos propuestos 

tratan las reacciones superficiales de H+, OH- y los iones de metales traza como reacciones de 

complejación, análogas a la formación de complejos en solución.  

En los tres modelos se supone que una carga (σ) asociada con la superficie está equilibrada 

por una carga (σd), asociada con una capa difusa de contraiones. Los iones adsorbidos definen 

el valor de σ, y determinan los gradientes de potencial eléctrico (). De este modo gobiernan las 

distribuciones de contraiones en la capa difusa.  

De acuerdo con el principio de electroneutralidad, estas cargas son tales que σ + σd = 0. Esta 

situación se representa en la figura 3.5.  

 

 
Figura 3.5. Representación esquemática de las relaciones de potencial / carga superficial 

utilizadas en los modelos de capa difusa y de capacitancia constante. 
 

Sin embargo, en el modelo de triple capa, la carga neta debida a la adsorción es la suma de 

las cargas asociadas a dos planos de adsorción en lugar de uno. El más interno de los dos planos 

(el plano “o”) adsorbe específicamente H+ y OH- y se caracteriza por la carga σo. El otro plano 

(β-plano) tiene carga σβ resultante de la adsorción de otros iones. Entonces, para el modelo de 
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triple capa, la carga superficial neta está dada por σ = σo + σβ y está balanceada por la carga en 

la capa difusa tal que σ + σd = 0. Esta situación se representa en la figura 3.6. 

 

 

Figura 3.6. Representación esquemática de las relaciones de potencial / carga 
superficial utilizadas en el modelo de la triple capa. 

 

Como se ha señalado, las actividades de los iones en solución y en particular de los cercanos 

a la superficie están influenciadas por. La diferencia de actividad entre los iones cercanos y los 

lejanos es el resultado del trabajo eléctrico requerido para mover los iones a través del gradiente 

de  entre la superficie y el seno de la solución. El cambio de actividad entre estas zonas está 

relacionado con la carga iónica (z) y, y se puede expresar mediante la expresión exponencial 

de Boltzmann:  

 

{Xsz} = {Xz} [e-F/RT]z 

 

Con:  

z = carga del ion X;  

{Xsz} = actividad del ion X con carga z cercano a la superficie (s); 

{Xz} = actividad del ion X con carga z en el seno de la solución;  

e-F/RT = factor de Boltzmann; 

F = constante de Faraday;  

R = constante de gases ideales;  

T = temperatura absoluta 

 

Este algoritmo general es similar para los tres modelos electrostáticos. Los detalles específi-

cos para cada modelo se analizan luego por separado. Como se mencionó anteriormente, para 
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los modelos de capacitancia constante y capa difusa, solo hay una capa o plano dentro del cual 

los iones adsorbidos específicamente definen la carga superficial σ. En consecuencia, ese plano 

se conoce comúnmente como el plano “o”, mientras que su carga superficial y su potencial se 

denotan σo y o, respectivamente. Del mismo modo, se denominan σd y d para sus contrapartes 

en la capa difusa.  

Señalamos, sin embargo, que el plano “o” se define de manera diferente en el modelo de 

triple capa y los parámetros subíndices con “o” en ese modelo no deben considerarse equivalen-

tes a los parámetros del plano “o” de los dos modelos anteriores. Además, con respecto a los 

modelos de capacitancia constante y capa difusa, podemos referirnos a σo y o como carga 

“superficial” y potencial “superficial”. Esto no es cierto para el modelo de triple capa porque hay 

dos planos (“o” y “β”) asociados con la superficie. Así, la carga al comienzo de la capa difusa se 

define en términos de σo + σβ. 

 

Modelo de capacitancia constante  

El modelo de adsorción por capacitancia constante emplea un término de capacidad en 

la representación del campo electrostático asociado con la superficie adsorbente (Goldberg, 

1995). La capacidad (C) relaciona la densidad de carga superficial (σo) con el potencial eléc-

trico superficial (o).  

Con su único plano de carga, el modelo de capacitancia constante requiere una sola densidad 

de capacitancia expresada en faradios por metro cuadrado (faradios/m2). Los parámetros de en-

trada necesarios incluyen la concentración del adsorbente, su capacitancia (faradios/m2), su su-

perficie específica (m2/g), y la concentración de los sitios de adsorción (moles /litro). Pueden ser 

definidas hasta dos tipos de sitios disponibles donde ocurren las reacciones. En la práctica, un 

valor óptimo se utiliza para la superficie de cada mineral particular, por ejemplo, para goethita: 

C=1.8 faradios/m2 y para óxido de aluminio C=1.06 faradios/m2. 

 

Modelo de Capa Difusa  
El MINTEQA2 incluye también reacciones de adsorción que se comportan de acuerdo con el 

modelo de doble capa difusa (Dzombak (1990). Se plantea que la carga superficial σo cuenta con 

dos aportes, correspondientes a la capa interna y la capa externa. Se cuenta con bases de datos 

predefinidas de reacciones de sorción, por ejemplo, para óxido férrico hidratado y goethita para 

este modelo.  

Se asumen tres condiciones básicas en este modelo:  

• Los complejos de la superficie presentan una zona interna (inner-sphere) inerte, poco reactiva 

(enlaces covalentes o iónicos); y una zona externa (outer-sphere) conformada por pares iónicos  

• Los complejos no superficiales o externos se forman con los iones presente en solución (electro-

lito de fondo) en la zona difusa.  

• La superficie está representada por dos planos cargados: zona interna, conformada por los óxi-

dos/hidróxidos (s) y zona externa (a) 
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En la figura 3.7 se representa esta distribución en los planos referidos 

 

 

Figura 3.7. Representación de adsorción de iones como complejos de zona interna y externa en 
una superficie mineral. Los iones en la capa doble difusa están hidratados (no se muestran las 
moléculas de agua). Se muestran los componentes de la carga superficial σo, correspondiendo σH 
a los ligandos de superficie, σIS a los complejos de zona interna y σES a los de zona externa. Se 
cumple que σo= σp= σH+ σIS+ σES. La carga correspondiente a la capa difusa se representa por σd. 

 

Modelo de Triple Capa  

El modelo de triple capa para la interfaz de óxido-solución fue desarrollado como una exten-

sión del modelo de sitio de unión y modificado para incluir el centro de la esfera de complejos 

superficiales (Davies & Kent, 1990; Sverjensky, 2001). 

Los supuestos del modelo de triple capa son:  

• H+ y OH- forma complejos de superficie de esfera interna, o plano O 

• Las reacciones de adsorción de iones forman complejos de superficie de esfera externa 

o de esfera interna, o plano β 

• Los complejos de superficie de esfera externa, plano d, son formado con iones del 

electrolito de fondo,  

• La superficie queda representada por tres planos 0, β y d, con cargas σo, σβ y σd, res-

pectivamente.  

 

El modelo propone que los protones y los hidróxidos se adsorben en el plano O, mientras que 

los iones metálicos del electrolito (Men+) y el ligando (Ln-) se adsorben en el plano β. La distancia 

más cercana de aproximación de los contraiones está definida por el plano d. Las tres capas de 

potencial están separadas por regiones intermedias dieléctricas, y se modelan como un capacitor 

de placas paralelas de capacitancias C1 y C2 (ver figura 3.8) 
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Figura 3.8. Representación del modelo de triple capa, que muestra para la interfaz fase 
sólida-solución tres planos 0, β y d.  
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