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Resumen del proyecto

Los efluentes agroindustriales se caracterizan por altos contenidos de fósforo (P). El P es un recurso limitado

indispensable para la producción agroalimentaria, por lo que las tecnologías que pueden removerlo de los efluentes

pensando en su posterior recuperación/reutilización son significativamente valiosas, ya que permiten enfrentar

problemas de accesibilidad y contaminación, con un enfoque circular.

La descarga de P en cursos de agua genera graves problemas de eutrofización, con impactos en la potabilización de agua,

la biodiversidad y la industria pesquera/turística. Por esto, la descarga de P está sujeta a regulaciones cada vez más

estrictas, y alcanzar niveles más bajos de fósforo total (TP) en plantas de tratamiento se ha convertido en un desafío

tecnológico.

La remoción de P por precipitación/adsorción en configuraciones de coagulación-filtración, es uno de los mecanismos

mejor establecidos. Dentro de esta tecnología, el uso de cloruro férrico como precipitante con posterior separación del

lodo, es una estrategia muy utilizada. 

En procesos secundarios/terciarios de tratamiento de efluentes, se elimina gran parte del P-OP, dejando al DOP como

fracción dominante, por lo que cualquier reducción del TP requiere mejorar la eliminación de DOP. Sin embargo, no se han

implementado tecnologías específicas para eliminar DOP sin conversión previa a P-OP. Además, la literatura presenta

escasa información sobre la remoción directa de DOP o sobre el impacto del DOP en los procesos de coagulación-

adsorción con cloruro férrico. En este proyecto se propusieron mejoras para estos sistemas, describiendo las condiciones

óptimas para, no sólo remover P-OP, sino también DOP. Como se demuestra en este proyecto, el diseño de los sistemas de

mezcla-floculación-sedimentación depende de qué fracciones de P se desean remover y los sistemas a escala real

deberían contemplar esto, ya que la presencia de DOP disminuye la remoción de TP para el mismo tratamiento y empeora

la sedimentabilidad de los lodos.

Ingeniería y Tecnología / Ingeniería Química / Ingeniería de Procesos Químicos / Tratamiento de efluentes:

Remoción de nutrientes

Palabras clave: fósforo orgánico disuelto / sedimentación de lodos / cloruro férrico /

Introducción

Los efluentes agroindustriales se caracterizan comúnmente por un alto contenido de fósforo (P) (Taddeo et al., 2018), con

concentraciones de fósforo total (TP) tan altas como 3.2 g/L (Noukeu et al., 2016). Como además el P es un recurso limitado

(Cordell et al., 2011), las tecnologías que pueden recuperarlo de los efluentes para su reutilización son significativamente

valiosas, ya que permiten enfrentar los problemas de accesibilidad y contaminación, con un enfoque desde la economía

circular.

La especie de P dominante en los efluentes es generalmente ortofosfato disuelto (P-OP) (Venkiteshwaran et al., 2018). Sin

embargo, en algunas aguas residuales (como efluentes de operaciones de alimentación animal y escorrentía agrícola), el

fósforo orgánico disuelto (DOP) puede ser más común (Venkiteshwaran et al., 2018; Leytem et al., 2005; Yu, 2002).

Específicamente, el DOP proviene de pesticidas, herbicidas o fuentes naturales como granos, estiércol y material celular

microbiano. En efluentes agroindustriales, el ácido fítico (myo-inositol-1,2,3,4,5,6-hexakisfosfato) es una de las formas

principales de DOP (Gu et al., 2014).

La descarga de P en los cursos de agua genera graves problemas de eutrofización (Smith, et al., 1999). La eutrofización es

una preocupación mundial (Ansari et al., 2010) y nacional grave (RAPAL, 2010), con impactos negativos en el tratamiento de

agua potable, la biodiversidad, la industria pesquera y turística, y la navegación (Ansari et al., 2010). 

Por lo expuesto, resulta urgente mejorar las tecnologías existentes para remover el P de los efluentes. Por la misma

razón, la descarga de P está sujeta a regulaciones cada vez más estrictas, y el logro de niveles más bajos de P en plantas

de tratamiento se ha convertido en un desafío tecnológico (Venkiteshwaran et al., 2018).

En Uruguay, el límite de vertido a cauces hídricos es de 5 mg-TP/L (Decreto N° 253/979). No obstante, en la Cuenca del Río

Santa Lucía dado el alto nivel trófico de los últimos años (Aubriot et al., 2017) y, para ciertas industrias con altos caudales
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de vertido, se establecieron límites de 2 mg-TP/L. Esto pone de manifiesto que, en la medida que los ecosistemas así lo

exijan, o que la tecnología disponible mejore y se torne más accesible, los límites de vertido exigidos pueden volverse más

estrictos.

Estrategias tradicionales de remoción de P permiten alcanzar 1–2 mg-TP/L, alcanzándose límites de 10 µg-TP/L con las

mejores tecnologías disponibles (Mayer et al., 2013).

La remoción de P por adsorción, empleada en configuraciones de coagulación-filtración, sigue siendo el mecanismo mejor

establecido y más utilizado (Mayer et al., 2013; Karapinar et al., 2004). Dentro de esta tecnología, la remoción de P-OP

utilizando cloruro férrico como precipitante con posterior separación del lodo, es una estrategia muy utilizada (Takács et

al., 2006). Para concentraciones de partida relativamente bajas (0.5-12.5 mg-TP/L), las concentraciones de P-OP más

bajas se reportan en el rango de 0.01 a 0.05 mg/L, con amplio rango de pH (5.0-7.0) (Szabó et al., 2008). Por esta razón,

este proceso resulta interesante en etapas finales de tratamiento.

Según Szabó et al. (2008), el efecto más significativo desde el punto de vista ingenieril, además de la dosis de cloruro

férrico, es el de la intensidad de la mezcla y el tiempo de contacto con el lodo. Sus resultados muestran que se pueden

lograr ahorros químicos significativos, por mezclado vigoroso con mayores tiempos de contacto. En estas condiciones,

Szabó et al. reportan concentraciones de P-OP residual<0.1 mg/L. Estas observaciones son consistentes con un modelo de

superficie propuesto por Smith et al. (2008), que plantea que, dependiendo de las condiciones de mezcla y de otros factores,

la remoción de P-OP con cloruro férrico puede darse formando lodos de distinta composición.

Según Smith et al. (2008), la formación de los lodos se da por tres mecanismos: i. adsorción de P-OP sobre óxidos férricos

hidratados (HFOs) de composición variable, ii. co-precipitación de P-OP (por oclusión o arrastre) y, iii. precipitación de

fosfato férrico. Las remociones mejoran en la medida que el mecanismo de adsorción tenga lugar.

Smith et al. (2008) plantean que, un mezclado rápido provoca que los sitios de anclaje en la superficie de los HFOs

precursores de la adsorción se encuentren disponibles, mientras que, con un mezclado lento, los HFOs se forman con

contacto escaso de fosfato, lo que imposibilita la adsorción.

Por otro lado, es sabido que, en los procesos de eliminación secundaria y terciaria avanzada de fósforo de los efluentes, el

P-OP se elimina casi por completo, y el DOP resulta la fracción dominante (Venkiteshwaran et al., 2018). Por lo tanto,

cualquier reducción del contenido de TP requiere mejorar la eliminación de DOP. Sin embargo, no se han implementado

tecnologías específicas a escala real para apuntar a esta eliminación sin conversión previa a P-OP (Venkiteshwaran et al.,

2018). La conversión de DOP a P-OP constituye el principal enfoque (Gray et al., 2020).

La literatura presenta escasa información sobre la remoción directa de DOP o sobre el impacto del DOP en los procesos

de coagulación-adsorción con cloruro férrico. Por lo tanto, para plantear mejoras en estos sistemas, promoviendo las

condiciones óptimas que permitan, no sólo la remoción de la fracción inorgánica, sino también del DOP, resulta

indispensable determinar los mecanismos de la remoción conjunta. Asimismo, dado que la identidad de los lodos depende

de las condiciones de operación (Smith et al., 2008), su sedimentabilidad puede variar, condicionando el diseño de los

sistemas de separación posterior. 

Este proyecto aporta respuestas sobre el impacto del DOP en la eficiencia de remoción de TP con cloruro férrico y en la

sedimentabilidad de los lodos, en sistemas terciarios, brindando modelos de la cinética de remoción por adsorción y de la

sedimentabilidad de los lodos, abordando las posibles consecuencias en el diseño de ingeniería y operación de estos

sistemas. El proyecto responde a preguntas como ¿cuál es la menor concentración de DOP que puede alcanzarse en un

sistema terciario de remoción combinado de P-OP y DOP con cloruro férrico? y, ¿cuáles son las condiciones óptimas que

permiten lograr esta remoción?, estudiando la composición de los lodos conformados en términos de composición química

y estructural.

El proyecto demuestra que durante la remoción de P-OP con cloruro férrico, también es posible remover DOP por

adsorción sobre los lodos fisicoquímicos obtenidos en un sistema terciario de remoción de fósforo, modelando el proceso.

Asimismo, se demuestra que la intensidad y tiempo de la agitación condicionan los mecanismos de remoción conjunta P-

OP + DOP influyendo en las cinéticas de aglomeración y quiebre y determinando por lo tanto la capacidad de sedimentación

de los lodos formados.
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Metodología/diseño del estudio

En este proyecto, se abordaron diversos aspectos de la remoción conjunta P-OP+DOP. Los objetivos específicos abordados

y la metodología con que se abordó cada uno de estos objetivos se lista a continuación.

Técnicas analíticas y descripción general de los ensayos

Se utilizaron muestras sintéticas utilizando KH2PO4 como P-OP, ácido fítico como DOP y NaHCO3 como fuente de

alcalinidad. Los experimentos fueron realizados a temperatura controlada de 25 °C en un equipo de jarras Phipps and Bird

PB-900 de 6 contenedores de 2 L. Se utilizó cloruro férrico en solución acuosa (0.39 g FeCl3/g solución) y HCl (1 mol/L) o

NaOH comercial (1 mol/L o 0.5 mol/L) según el caso, para ajustar el pH. 

Para la determinación de las concentraciones de P-OP, DOP y TP, se tomaron muestras que se filtraron utilizando filtros de

celulosa de 0.22 ?m de diámetro nominal. El P-OP disuelto residual, se midió de acuerdo con el método espectrofotométrico

del ácido ascórbico (APHA, 2005). El TP disuelto se determinó previa digestión con peroxidisulfato de amonio a P-OP

disuelto, y el DOP se determinó por diferencia. La medición de P-OP disuelto se realizó ni bien tomadas las muestras. La

medición de TP, incluyendo la digestión se realizó con muestras conservadas a 4 °C. 

El sólido obtenido se secó a temperatura ambiente y se sometió a análisis por FTIR y por SEM-EDS (Facultad de Ciencias,

UdelaR).

I. Evaluar la influencia de la alcalinidad, dosificación de cloruro férrico, pH y concentraciones relativas de P-OP/DOP en la

remoción de TP aplicada a efluentes de sistemas terciarios típicos (Serie A)

1.2 Determinación del impacto del pH, la alcalinidad, la dosificación de cloruro férrico y la relación DOP/P-OP 

Se evaluó el impacto de: pH, alcalinidad, dosificación de cloruro férrico en relación con contenido de TP y relación DOP/P-

OP. Se realizaron dos series experimentales: A1 y A2. Como el interés fue optimizar remoción de POP y de DOP (R_(P-OP),

R_DOP) se ajustó un modelo para cada respuesta, utilizando un diseño experimental secuencial de superficie de respuesta

y luego se aplicó frente de Pareto para la optimización múltiple. 

La intensidad de mezclado se caracterizó utilizando el gradiente de velocidad media, G (Camp, 1955; Grady et al., 2007). El

cloruro férrico se agregó en una primera etapa de mezclado cumpliendo con la relación Fe/TP de cada ensayo con

agitación intensa (Gm). Posteriormente, se adicionaron cantidades previamente fijadas de HCl o NaOH, para modificar el

pH al valor definido según el diseño experimental. A partir del agregado de HCl o NaOH para ajustar el pH (definido como

t=0) se fijó un tiempo de mezcla rápida tm. Después de la etapa de mezclado rápido, se promovió una etapa de floculación

con un gradiente de velocidad media Gf inferior (Gf < Gm) y por un período de floculación tf. Después de tf, la agitación se

detuvo, y la suspensión se dejó sedimentar por un tiempo ts. El pH se registró utilizando un sensor digital.

1.2.1 Serie A2

El diseño de la Serie A2 consistió en un proceso de experimentación secuencial de superficie de respuesta para una

concentración de TP=20 mg/L (10 % P-OP, 90 % DOP). Las soluciones se prepararon con agua de grifo y se conservaron a 4

°C.

En la fase 1 del diseño experimental, se utilizó un diseño de caracterización de tipo factorial completo con 3 factores a dos

niveles: pH (4.0-6.5), alcalinidad (0.5-1 mmol/L CaCO3) y dosificación de cloruro férrico (0.6-1.5 mol Fe/mol TP) a 3 réplicas.

Se incluyeron 3 puntos centrales para verificar la presencia de curvatura. Como los puntos centrales detectaron

curvatura, se procedió a agregar puntos al diseño. Se adicionaron 6 puntos axiales (alpha=1) y 3 réplicas adicionales en el

punto central, convirtiendo el diseño en compuesto central 3^k. 

Se trabajó con: Gm=400 s-1 , tm = 5 min, Gf=15 s-1, tf = 15 min y ts = 30 min. Se tomaron muestras del sobrenadante al

término de la etapa de sedimentación. Los sólidos se separaron por filtración y se midió P-OP disuelto y TP. 

Se determinaron las superficies de respuesta, los coeficientes de regresión y el factor de Fisher F. Se realizó un análisis
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de varianza (ANOVA) para la función ajustada. Los efectos e interacciones entre factores se estimaron de acuerdo con

una ecuación polinomial de segundo orden.

1.2.2 Serie A1

El diseño de experimentos de la Serie A1 consistió en un diseño Box-Behnken de superficie de respuesta para una

concentración de TP=10 mg/L a 3 réplicas. La alcalinidad se dejó como parámetro fijo en 1 mmol CaCO3/L y los factores

fueron: pH (4.0, 5.25, 6.5), dosificación de cloruro férrico (0.4, 0.95, 1.5 mol Fe/mol TP) y relación P-OP/TP (0.2, 0.5, 0.8). 

Los tiempos e intensidades de agitación de esta serie, así como los criterios estadísticos, fueron iguales a los de la Serie

A2.

Los modelos ajustados fueron utilizados para construir las funciones objetivo a optimizar. Se empleó el algoritmo genético

multiobjetivo (MOGA) implementado en MATLAB para explorar el espacio de soluciones posibles y hallar aquellas que

maximizan las funciones objetivo, constituyendo el frente de Pareto. Se llevaron a cabo optimizaciones para tres

escenarios característicos, definidos por P-OP/TP: 0.2, 0.5, y 0.8. En cada escenario, el valor respectivo de P?OP/TP se

mantuvo como parámetro y se aplicó MOGA con una población de 100 individuos y un máximo de 50 generaciones. Las

funciones objetivo se construyeron para garantizar que los valores resultantes estuvieran acotados entre 0 y 100,

representando porcentajes válidos de remoción.

II Determinar la influencia del gradiente de velocidad media (G) y del tiempo de agitación de la etapa de mezclado, en la

remoción de P-OP y DOP y en la sedimentabilidad del lodo químico formado, para condiciones óptimas de operación

aplicadas a efluentes típicos del tratamiento terciario, con y sin DOP.

Se evaluó el impacto de tm y Gm en la remoción de POP en presencia de DOP (Serie II). También se analizó el impacto de tf

en la sedimentabilidad del lodo en sistemas conteniendo o no DOP, para la misma concentración de TP (Serie III). En la

Serie II, Gm se fijó en 65 s-1 y 350 s-1. Para cada Gm, se utilizaron distintos tm(s): 60, 90, 120, 150, 180, y 600. Se fijaron

tf=15 min; Gf=20 s-1 y ts=30 min. Los ensayos se realizaron por triplicado con agua de grifo.

En la Serie III se utilizó mezclado intenso tm=300 s y Gm= 350 s-1. Se realizaron ensayos con Gf=15 s-1 y los tiempos de

floculación tf (min): 0, 2, 3, 30, 45, 60 y 90. 

Los ensayos de la Serie III se realizaron por triplicado con agua de grifo, utilizando efluentes sintéticos conteniendo (a)

POP+DOP (b) únicamente POP; con PT=23.48 ± 0.91 ppm (constante en ambos casos).

Para evaluar el comportamiento de un sistema mezcla-floculación-sedimentación de remoción conjunta DOP+POP se

utilizó el modelo de Argaman y Kaufman (1970), estimando los parámetros cinéticos (KA y KB) de la cinética de agregación

y quiebre estimados a partir de los datos experimentales de la Serie III(a).

III Determinar isotermas/cinéticas de adsorción de DOP sobre lodos compuestos por óxidos férricos hidratados, de

composición y estructura seleccionadas.

Las isotermas/cinéticas de Langmuir (Langmuir, 1918) no describen adecuadamente los datos experimentales de la

remoción de DOP como inositol hexakis fosfato. Tampoco la de Freundlich y otras probadas. Autores como Qiu et al. (2009)

intentaron describir los datos experimentales planteando que “hay dos cinéticas asociadas a la adsorción”: una primera

etapa rápida y una segunda etapa lenta.

En lugar de la propuesta de Qiu et al. (2009) que también ajustaba los datos experimentales de este trabajo pero que no

obedece a ninguna explicación fenomenológica evidente, se planteó un modelo cinético que involucra impedimento estérico.

La característica de estas cinéticas es que cuando la superficie del adsorbente está vacía al principio, cualquier partícula

encuentra espacio para ser adsorbida y el proceso inicialmente resulta relativamente rápido, pero a medida que el

adsorbato fijado molesta a otros adsorbatos por fijarse, la velocidad se va volviendo muy lenta hasta llegar a la

saturación. Esto explica el ajuste en dos etapas de la simplificación de Qiu et al. (2009).

5 / 12  



Se modeló el sistema teniendo en cuenta el impedimento estérico, de acuerdo con los conceptos propuestos por Jin et al.

(1993) y Jin et al. (1994) (random sequential adsorption model) con la estrategia de estimación de parámetros propuesta

por Cassol-Pinto (2014). Atendiendo a que los compuestos recalcitrantes de fósforo en general son moléculas grandes y a

que se ha reportado ocupan varios sitios de unión sobre adsorbentes metálicos, la estrategia de modelado podría ser

extendida a la adsorción de otros compuestos de fósforo orgánico más allá del ácido fítico.

Para los experimentos de isotermas de adsorción, se probó un rango de concentraciones iniciales DOP de 5 mg P/L a 300

mg P/L.

Los experimentos de adsorción se realizaron utilizando HFOs previamente preparados en batch. Se utilizó 1 L de agua

miliQ, con 5 mL de solución de cloruro férrico al 39 %. Se ajustó el pH inicial a 4, 5.25 o 6.5 según el caso. Se agitó a 300

rpm durante 5 min, y se dejó sedimentar sin agitación por 30 min. Separado el sobrenadante se centrifugó a 4000 rpm. Los

sólidos separados por centrifugación se filtraron al vacío y con filtro 0.22 um. Finalmente, se secaron en estufa a 30 ?. Se

realizó una disminución de tamaño con mortero a tamaño menor a 0.63 µm (separado por tamizado). Los HFOs se

caracterizaron por SEM-EDS y FTIR y se almacenaron a 4 ?.

Los experimentos cinéticos en batch se realizaron a 30 ? utilizando 200 mL de solución de 10 mg/L de DOP en agua miliQ

junto con 0.5 g de HFO (pH 4, 5.25 y 6.5) mezclados en un agitador de tubos multipropósito a 180 rpm. Se ajustó el pH inicial

(NaOH 1 mol/L y HCl 1 mol/L). El pH se ajustó en el tiempo. 

Las isotermas de adsorción a 30 °C se realizaron utilizando 0.25 g de HFO junto con 100 mL de solución de DOP (pH inicial

de 4, 5.25 y 6.5 según cómo haya sido preparado el HFO utilizado) que contenía diferentes concentraciones de P inicial (C0).

Estos experimentos se realizaron durante 68 h (tiempo suficiente para alcanzar el equilibrio, como se verificó midiendo la

concentración de DOP a tiempos mayores). 

IV Evaluar el impacto de la agitación en la identidad química y las características estructurales del lodo formado mediante

SEM-EDS y FTIR.

Dado que la identidad de los lodos depende de las condiciones de operación, su sedimentabilidad puede variar,

condicionando el diseño de los sistemas de separación posterior al igual que su capacidad de remover DOP por adsorción.

Se evaluó la composición química (FTIR y SEM-EDS) de los lodos de HFOs generados a distintos pHs antes de ser usados

en los análisis de adsorción y después.

V Analizar el impacto de la remoción de fósforo en los costos de energía de la etapa de dosificación, así como en el costo

químico y manejo de lodos y en la inversión de los sistemas de separación posterior como consecuencia de la operación

óptima del sistema adsorción-coagulación para un efluente agroindustrial típico.

Se analizó el impacto de la remoción de fósforo sobre los costos operativos de un sistema de remoción fisicoquímica con

cloruro férrico para un efluente agroindustrial típico a la salida del tratamiento biológico convencional. El sistema de

remoción fisicoquímica se plantea como una alternativa para alcanzar el valor de fósforo adecuado para vertido en curso

de agua según el Decreto 253/929 (5 mg-TP.L-1). Los valores típicos del efluente se tomaron de un relevamiento realizado

a diferentes agroindustrias uruguayas.

Los resultados se obtuvieron de simulaciones. Para el diseño del sistema de remoción se utilizaron valores recomendados

de Metcalf & Eddy, 2014. Los costos operativos se desagregaron en consumo eléctrico para bombeo, consumo de químicos

y disposición del lodo.

Resultados, análisis y discusión

1. Impacto de las variables de operación en la remoción conjunta P-OP - DOP

1.1 Impacto del pH, la alcalinidad, la dosificación de cloruro férrico en la remoción de fósforo: Serie A2

La respuesta R_(P-OP) está asociada con las variables Fe/P, Alcalinidad y pH. Los términos estadísticamente

significativos del modelo son Fe/P, (Fe/P)2, pH, Fe/P ꞏ pH, Fe/P ꞏ Alcalinidad y Alcalinidad.

La influencia más importante sobre la remoción de P-OP es la dosificación de cloruro férrico. Siempre que aumenta la

dosificación, aumenta %RP-OP. Para una alta dosificación de Fe/TP, la remoción de fósforo ortofosfato es total,

independientemente de la alcalinidad o el pH. Para distintas combinaciones de alcalinidad y pH, si la dosificación de hierro

es alta (Fe/TP=1.5), la remoción de P-OP es casi insensible a las otras variables en el dominio de estudio. A dosificaciones
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más bajas, para la misma alcalinidad, se requiere incrementar el pH para mejorar la R-POP. La alcalinidad influye en

interacción con la dosificación, aunque su efecto es muy bajo respecto al efecto que producen los otros factores. 

La solución óptima de remoción total de P-OP se da para una alcalinidad de 0.99 mmol/L, una dosificación de Fe/TP de 1.49

a pH de 6.5. Puntos adecuados alternativos con distintas combinaciones de factores que permiten una remoción de P-OP

superior al 99 % se detallan en el Anexo 1.

La respuesta concentración de DOP residual (C_DOP final), luego de aplicar los distintos tratamientos, está asociada con

las variables Fe/P y pH. Los términos estadísticamente significativos del modelo son Fe/P, (Fe/P)2, pH, y el término de

interacción entre ambas variables. La remoción de DOP es más sensible a la dosificación de cloruro férrico que al pH,

cuando las dos formas de fósforo están presentes en el dominio de estudio de las concentraciones y variables de los

ensayos. Para lograr concentraciones menores a una misma dosificación, es necesario incrementar el pH.

Para lograr una remoción casi total de DOP (<0.05 mg/L), la dosificación Fe/TP debe ser superior a 1.2,

independientemente del valor de pH.

1.2 Impacto del pH, la dosificación de cloruro férrico y la relación DOP/P-OP en la remoción de fósforo: Serie A1

La remoción de P-OP para el dominio de estudio está asociada solamente con las variables Fe/P y pH, siendo la remoción

de POP más sensible a la dosificación de hierro que al pH. Con valores más altos de P-OP y alcalinidad variable (serie A2)

la interacción pH-dosificación de hierro era significativa para el modelo, en este caso, con concentraciones de TP más

bajas y concentraciones relativas parecidas de DOP y de POP con alcalinidad fija, el impacto de la interacción pH-

dosificación de hierro desaparece. La remoción de P-OP es máxima con 1.5 de relación Fe/TP, en el intervalo de pH 4 a 4.4,

independientemente de la concentración de DOP en el sistema. 

En el caso de la remoción de DOP, además del pH y la dosificación de hierro, la proporción P-OP/TP también influye. De

hecho, la remoción de DOP es más sensible a la proporción P-OP/TP que al pH. Las interacciones pH- P-OP/TP, Fe/TP-pH y

P-OP/TP-Fe/TP son variables significativas del modelo, así como los cuadrados de Fe/TP y P-OP/TP.

Cada punto de los frentes de Pareto individuales para cada valor de la relación P-OP/TP en el espacio de las funciones

objetivo representa una solución factible que no es dominada por otras soluciones en el espacio de objetivos. En el contexto

de la optimización multiobjetivo, una solución se considera "no dominada" o "Pareto-óptima" si no existe otra solución que

sea mejor en todos los objetivos. Es decir, no se puede mejorar un objetivo sin empeorar al menos otro objetivo. Cuando la

proporción de fósforo orgánico disuelto es alta con relación al fósforo ortofosfato (P-OP/TP=0.2), es posible remover

completamente ambas fracciones, en un estrecho margen de pH ácido (4.1-4.45) y con altas dosificaciones de Fe/TP (1.44-

1.48). A su vez, con altas concentraciones relativas de P-OP respecto al DOP (P-OP/TP=0.8) para remociones completas o

casi completas de ambas formas de fósforo también se hace necesaria una alta dosificación de hierro (Fe/TP próxima a

1.5) y con un pH aún más estrecho, en el entorno de 4.6. No se observa un compromiso evidente entre las remociones, ya

que ambas se pueden maximizar simultáneamente en todos los escenarios de concentraciones relativas evaluados y en el

dominio escogido para las variables operativas. 

El frente de Pareto para distintas concentraciones relativas de partida P-OP/DOP cuando el objetivo es lograr

concentraciones finales de fósforo total iguales o más bajas que 5 mg/L, muestran que para lograr el cumplimiento de

vertido de >5 mg-TP/L con baja dosificación de hierro (Fe/TP<0.9), se requieren pHs más bajos (4-5), pero a medida que

crece la dosificación de hierro es posible incrementar el pH y flexibilizar los valores a un rango menos estrecho que va de

4 a 6.5 inclusive, este comportamiento se mantiene independientemente de las concentraciones relativas de las especies

de fósforo.

2. Influencia del gradiente de velocidad media (G) y del tiempo de agitación de la etapa de mezclado, en la remoción de P-

OP y DOP y en la sedimentabilidad del lodo químico formado, para condiciones óptimas de operación aplicadas a efluentes

típicos del tratamiento terciario, con y sin DOP

Las constantes cinéticas de agregación KA y quiebre de flóculos KB estimadas en este trabajo fueron: KA = 8.01ꞏE-5 y KB

[s-1]= 2.11ꞏE-6.

Para tm< 150 s la RPOP se ve desfavorecida al incrementar la intensidad de mezcla. Este comportamiento es opuesto al

que se tendría si sólo hubiera existido POP: en sistemas bien mezclados durante un tiempo muy corto, incrementar la

mezcla, favorece la co-precipitación de POP (Smith et al., 2008). El efecto negativo de la agitación en la RPOP a tm bajos

podría deberse a que, con mayor agitación, se reduce la resistencia a la transferencia de masa y son las moléculas de

DOP de mayor tamaño, las que logran ponerse en contacto con los precursores de HFO sólidos dificultando la co-

precipitación de POP que está en menor concentración. Cuando la agitación es baja (Gm= 65 s-1), prevalece el tamaño
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pequeño del POP para alcanzar los sitios activos. A tm bajos (< 150 s), las reacciones de adsorción y de precipitación,

ocurren durante la floculación con Gf< Gm. 

Cuando el tiempo de mezcla se incrementa en la etapa de mezcla (tm>150 s) y con mayor agitación (Gm=350 s-1), además

de la coprecipitación, también ocurre el mecanismo de adsorción. En estas condiciones, si bien se desfavorece la

coprecipitación de POP a altas velocidades, la adsorción mejora y el efecto neto es que las remociones de POP a ambas

velocidades terminan siendo iguales estadísticamente (43.31 % < RPOP < 48.41 %).

De acuerdo con los resultados de Qui et al (2018), la adsorción de DOP sobre una mezcla de coagulantes agotados (usando

sulfato de aluminio, carbón activado y algo de cloruro férrico) se da principalmente sobre los óxidos de aluminio

hidratados (HAO). Qui et al. (2018) describieron que para concentraciones de 10 a 50 ppm de DOP se observa una adsorción

de doble fase. En la primera fase (rápida), el DOP se adsorbe sobre los sitios activos más accesibles y luego en una

segunda fase (lenta) donde el paso limitante parece ser la resistencia a la transferencia de masa interna, la adsorción se

da fuera de los HAO. Se podría pensar en un proceso análogo de adsorción sobre los HFO. Este fenómeno parece explicar

que para Gm= 65 s-1, con tm= 60 s, el POP se adsorbe pobremente, porque prevalece la remoción de DOP. Con tm

superiores a 60 s, el fenómeno se reduce. El máximo podría deberse a que cuando el tm es alto, el envejecimiento se da ya

en la etapa de mezcla en lugar de en la etapa de floculación (Gm>Gf), y la velocidad de envejecimiento crece con G.

La presencia de DOP afecta la capacidad de sedimentación de los flóculos. Partiendo de la misma concentración de PT, la

turbidez inicial es superior cuando el DOP está presente (aprox 20 NTU vs aprox 5 NTU). 

Para el efluente que contiene únicamente POP la turbidez cae a 0 instantáneamente al iniciar la etapa de sedimentación,

independientemente de tener o no una etapa de floculación previa. Sin embargo, en presencia de DOP, tras la etapa de

floculación de 45 min, se alcanza una turbidez aproximada de 7 NTU. Cuando se anula la etapa de floculación, tras 30 min

de sedimentación, la turbidez permanece constante en los valores iniciales (aprox 15 NTU), y recién transcurridos tiempos

de sedimentación superiores a los 100 min la turbidez empieza a descender.

3. Isotermas/cinéticas de adsorción de DOP sobre lodos compuestos por óxidos férricos hidratados, de composición y

estructura seleccionadas.

*La constante cinética más baja se da a pH 4, lo que da cuenta de que la velocidad de adsorción es más lenta en este pH en

comparación con los otros. Esto podría deberse a una menor afinidad entre el fitato y los HFOs en este pH, ya que según

los análisis FTIR (ver anexo 4) no hay diferencias sustanciales en la estructura de los HFOs a distintos pHs. La velocidad

más alta se da a pH=5.25.

*La densidad de sitios de adsorción más alta en pH 5.25 (tendiendo a un proceso de adsorción casi en superficie continua,

el extremo opuesto del modelo de Langmuir) podría indicar una mayor disponibilidad de sitios activos o una morfología de

los HFOs que favorece la adsorción del fitato.

*Se presenta una cobertura de saturación más alta a pH 5.25, en coherencia con una constante cinética de adsorción más

elevada y una densidad de sitios de adsorción alta.

*La capacidad máxima de adsorción se da a pH 4, aunque esto no necesariamente se traduce en una adsorción más

efectiva, especialmente si consideramos que la cinética es más lenta en este pH.

*El pH de operación más favorable de entre los 3 ensayos es 5.25, ya que presenta una velocidad de adsorción rápida y

una alta cobertura de saturación.

4. Impacto de la remoción de fósforo en los costos de energía de la etapa de dosificación, así como en el costo químico y

manejo de lodos y en la inversión de los sistemas de separación posterior como consecuencia de la operación óptima del

sistema adsorción-coagulación para un efluente agroindustrial típico.

Para un caudal de 1500 m3.h-1 el costo para disminuir la concentración de fósforo hasta 5 mg-TP.L-1 es de 70 USD por

kilogramo de fósforo removido. El costo se subdivide en un 60 % de costo energético, 23 % de químicos y 17 % de

disposición de lodo. 

Previendo un cambio en la normativa a valores más estrictos de vertido de fósforo, para disminuir la concentración de

salida a 2.5 mg-TP.L-1, el costo operativo aumenta a 98 USD por kilogramo de fósforo removido. El consumo de químicos

pasa a ser el costo más importante, siendo un 70 % del total, el costo energético corresponde al 23 % y el de disposición de

lodos al 7 %. 

Para 500 m3.h-1 y una concentración objetivo a la salida de 5 mg-TP.L-1 los costos energéticos de bombeo son los más

relevantes siendo un 81 % del total y el consumo de químicos representa el 11 % del total. En caso de querer disminuir la
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concentración de fósforo hasta 2.5 mg-TP.L-1 el costo de reactivos es más significativo, siendo el 52% del costo operativo

total, mientras que el costo energético es del 43 %. 

Conclusiones y recomendaciones

*Los factores que influyen la remoción de las distintas especies de fósforo P-OP y DOP dependen de la concentración

absoluta y relativa de estas especies. 

- A altas concentraciones de TP (20 mg/L), y bajas concentraciones relativas de DOP (10 %), la remoción de P-OP depende

de la dosificación de hierro, del pH, de la alcalinidad y de las interacciones pH*Fe/TP, alcalinidad* Fe/TP, así como del

efecto cuadrático Fe/TP. Mientras que la remoción de DOP depende de las mismas variables, a excepción de la alcalinidad.

- Con concentraciones más bajas de TP (10 mg/L) y concentraciones relativas DOP-P-OP similares, la remoción de P-OP

depende solamente de la dosificación de hierro y el pH. En particular, la eliminación de P-OP es más sensible a la

dosificación de hierro que al pH. Mientras que la remoción de DOP depende del pH, la dosificación de hierro, la

concentración relativa de especies y sus interacciones. La remoción de DOP muestra ser más sensible a la proporción P-

OP/TP que al pH.

*Los frentes de Pareto indican que no existe un compromiso evidente entre las remociones de P-OP y DOP, ya que ambas

pueden ser maximizadas simultáneamente en todos los escenarios y dominios evaluados para las variables operativas.

En el caso de una alta proporción de P-OP respecto al DOP, se requiere una elevada dosificación de hierro y un pH ajustado

para lograr remociones completas o casi completas de ambas formas de fósforo.

*Para lograr concentraciones de <5 mg-TP/L con baja dosificación de hierro (Fe/TP<0.9), se requieren pHs más bajos (4-

5). A medida que se incrementa la dosificación de hierro, es posible aumentar el pH y permitir valores en un rango menos

restrictivo, que va de 4 a 6.5, y este comportamiento se mantiene sin importar las concentraciones relativas de las

especies de fósforo.

*En las condiciones estudiadas, se ha observado que la presencia de DOP disminuye la remoción de PT. El impacto de la

presencia de DOP en la disminución de la remoción de POP puede deberse a la estructura del DOP y su interacción con los

HFOs. 

*Se ha determinado que para tm< 150 s la RPOP se ve desfavorecida al incrementar la intensidad de mezcla. El efecto

negativo de la agitación sobre la RPOP parecería deberse a que debido a la mayor concentración relativa del DOP en los

ensayos (4.94 ± 0.10 mg-POP/L y 18.54 ± 0.81 mg-DOP/L), se promueve que los precursores de HFO se pongan en contacto

con el DOP, y se dé la coprecipitación de DOP en lugar de la coprecipitación de POP. Cuando el tiempo de mezcla se

incrementa en la etapa de mezcla (tm>150 s) si bien se desfavorece la coprecipitación de POP a altas velocidades, la

adsorción mejora y el efecto neto es que las remociones de POP a ambas velocidades terminan siendo iguales

estadísticamente.

*Respecto a la sedimentabilidad de los lodos generados, se ha determinado que para los experimentos con POP como única

fuente de PT se necesita menos tiempo de floculación para lograr la misma eficiencia de remoción de turbidez que para los

experimentos que incluyen DOP+POP. 

*Como conclusiones preliminares podría decirse que a pH 5.25 predomina la formación de ferrihidrita, con una presencia

moderada de maghemita. A pH 6.5 se dan las concentraciones más bajas de ferrihidrita y de maghemita en comparación a

los pHs más ácidos de preparación de HFOs. A pH 4, se tiene una concentración de Ferrihidrita similar o ligeramente

menor que la muestra 1, y una concentración de maghemita3 similar o ligeramente mayor. Cabe resaltar que esta es una

interpretación preliminar y cualitativa ya que, para una cuantificación precisa, sería necesario realizar una calibración

del ensayo FTIR con muestras estándar de concentraciones conocidas. 

*La cinética e isoterma de Langmuir son adecuadas para describir la dinámica y el equilibrio de sistemas de adsorción

cuando los solutos se adsorben en sitios aislados, lo que no es el caso de la mayoría de los sistemas donde el adsorbato

cubre más de un sitio, ya que los efectos de impedimento estérico deben tenerse en cuenta para describir el proceso de

adsorción. En el caso de compuestos que contienen varios grupos fosfato como radicales de compuestos orgánicos

(compuestos de fósforo típicos presentes en efluentes industriales como fosfolípidos, fosfoésteres, fosfoanhídridos), el

fenómeno de remoción utilizando una sal metálica de hierro/aluminio en general, ha sido descrito como un fenómeno de
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adsorción de las especies fosforadas sobre el metal, en donde la ocupación de varios sitios se da por enlaces entre los

varios O del grupo fosfato sobre el metal. En este trabajo, se demostró que para describir el proceso de adsorción de myo-

hexakis fosfato de inositol, un compuesto típicamente presente en efluentes agroindustriales de efluentes secundarios la

cinética de adsorción, según la literatura, se da en dos etapas: una rápida seguida de una más lenta. En este trabajo, se

describió la cinética de adsorción de myo-hexakis fosfato de inositol sobre óxidos férricos hidratados preparados a

distintos pHs con el modelo de adsorción secuencial aleatoria sobre sitios aleatoriamente distribuidos (RSA-RSS). La

característica de estas cinéticas es que cuando la superficie del adsorbente está vacía al principio, cualquier partícula

encuentra espacio para ser adsorbida y el proceso inicialmente resulta relativamente rápido, pero a medida que el

adsorbato fijado molesta a otros adsorbatos por fijarse, la velocidad se va volviendo muy lenta hasta llegar a la

saturación. Esto explica la simplificación del ajuste en dos etapas de reportes previos. 

*La distribución de los costos está fuertemente influenciada por la cantidad de fósforo que se desea remover del efluente.

-Para un caudal de 1500 m3/h y una concentración objetivo de 5 mg-TP/L, el costo asociado es de 70 USD por kilogramo de

fósforo removido. De este costo, el 60 % corresponde a gastos energéticos, el 23 % a reactivos químicos y el 17 % a

disposición de lodos. Si la concentración objetivo se reduce a 2.5 mg-TP/L para el mismo caudal, el costo operativo

asciende a 98 USD por kilogramo de fósforo removido. En este escenario, el consumo de químicos se convierte en el

principal gasto, representando el 70 % del costo total. Los gastos energéticos y de disposición de lodos representan el 23 %

y 7 %, respectivamente.

-Para un caudal reducido de 500 m3/h y una concentración objetivo de 5 mg-TP/L5mg-TP/L, los costos energéticos

predominan, constituyendo el 81 % del total. En contraste, el consumo de químicos representa solo el 11 %. Al ajustar la

concentración objetivo a 2.5 mg-TP/L para el caudal de 500 m3/h, el costo de los reactivos se eleva al 52 % del total,

mientras que el costo energético disminuye al 43 %.

-Para una concentración objetivo de 5 mg-P/L, el gasto energético es el principal contribuyente al costo total,

independientemente del caudal considerado.

*El diseño de los sistemas de mezcla-floculación-sedimentación depende de qué fracciones de fósforo se desean remover

y los sistemas a escala real deberían contemplar esto, ya que como ha sido probado en este trabajo, la presencia de DOP

disminuye la remoción de PT para el mismo tratamiento y empeora la sedimentabilidad de los lodos. 
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