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RESUMEN 

 

El propósito de este trabajo fue investigar el efecto que tiene utilizar ozono (O3) en el 

Tratamiento Primario Avanzado (TPA) y en la desinfección de aguas residuales municipales de la 

Ciudad de México; estudiando las mejoras en la calidad del efluente obtenido para su posterior 

reutilización como aguas de riego agrícola.  

 

El principal aporte al conocimiento que surge de esta tesis es la propuesta de un modelo 

teórico que trata de elucidar las razones de las mejoras obtenidas en el desempeño del TPA y las 

interacciones del O3 con la materia orgánica (MO) del agua residual al ser aplicado como 

pretratamiento del TPA (pre-O3TPA) o simultáneamente durante la etapa de coagulación (O3DTPA); y la 

interacción O3-coagulante (ozocoagulación).  

 

Los mejores resultados se obtuvieron para el O3DTPA al aplicar 2mg/L O3, puesto que se 

incrementaron considerablemente la remoción de sólidos suspendidos, turbiedad y color del agua 

tratada, brindando un efluente de mejor calidad. Por lo tanto, las dosis requeridas de coagulante 

pueden reducirse hasta en un 50% para lograr remociones de turbiedad similares a las de un TPA 

convencional, sin la necesidad de adicionar floculantes. Los flóculos formados bajo estas condiciones 

son más compactos, lo que resulta en un menor volumen de lodos (18% menos) y mayores velocidades 

de sedimentación (25% más rápido). Para la desinfección, se estableció que la combinación de 

O3+NaOCl es la más efectiva, pues con el O3 se minimizan las concentraciones de huevos de helmintos 

y con la cloración se mantiene un efecto residual en los efluentes. Bajo este esquema de tratamiento 

se establecieron las condiciones que permiten cumplir los criterios microbiológicos de la NOM-001-

SEMARNAT-1996 para uso en riego no restringido; sin inhibir la productividad agrícola. Para el riego de 

cultivos, se demostró que las aguas residuales tratadas con ozono presentan mayores contenidos de 

nitratos y amonio, benéficos para el crecimiento de las plantas. 

 

Los cambios en la MO ocasionados por la ozonación del TPA se analizaron mediante 

espectroscopía UV-Vis y FTIR; así como por la fraccionación de la MO y análisis de la distribución del 

tamaño de partículas en los efluentes. Los resultados obtenidos sirvieron para plantear los modelos de 

interacción del ozono con la MO y con el coagulante. Se comprobó que al acoplar el ozono al TPA, la 

materia orgánica sufre transformaciones estructurales que favorecen la coagulación y floculación de 

los sólidos suspendidos de las aguas.  

 

Se concluyó que el ozono promueve la solubilización de la MO, su microfloculación, y 

polimerización; mientras que durante la ozocoagulación (O3DTPA), se favorece la formación de 

especies polinucleares con mayor efecto coagulante. Así, se obtienen efluentes de superior calidad, 

que al ser desinfectados no afectan las productividades de los cultivos irrigados. En términos 

económicos, se estimó que la ozocoagulación tiene el potencial de reducir en casi un 10 % el costo 

total del TPA convencional.  
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ABSTRACT 

 

The aim of this work was to research the effect that the use of ozone (O3) has on the Advanced 

Primary Treatment (APT) and disinfection of Mexico City’s municipal wastewaters; investigating the 

enhancement on the effluent’s quality for its reuse in agricultural irrigation.  

 

The main contribution to knowledge arising from this thesis is the proposal of a theoretical 

model that seeks to elucidate the reasons behind the observed improvement of the APT performance 

and the O3 interactions with the wastewater’s organic matter (OM) when it is applied as a pre-

treatment (pre-O3APT) or simultaneously during the coagulation step (O3EAPT); and the O3-coagulant 

interaction (ozocoagulation).  

 

The best results were obtained for the O3EAPT when 2mg/L O3 are applied, since the removal 

of suspended solids, turbidity and colour of the treated wastewater were all increased considerably, 

providing an improved quality effluent. The required coagulant doses can therefore be reduced by up 

to 50% to achieve similar turbidity removals than those of a conventional APT, without the need to add 

flocculants. Under these conditions, the formed flocs are more compact which results in smaller sludge 

volumes (18% less) and higher settling rates (25% faster). For disinfection, the O3+NaOCl combination 

proved to be the most effective of all, because the O3 minimizes the Helminth eggs concentrations and 

chlorination provides a residual effect on the effluents. The conditions that allow the compliance of 

microbiological criteria for unrestricted irrigation set out by the NOM-001-SEMARNAT-1996 were 

established for this treatment scheme; without affecting the agricultural productivity. With regards to 

crop irrigation, it was demonstrated that ozone-treated wastewaters displayed higher nitrate and 

ammonium contents, which are beneficial for plant growth. 

 

OM changes due to TPA ozonation were analysed by UV-Vis and FTIR spectroscopy; as well as 

OM fractionation and particle size distribution of the effluents. Obtained results served to support the 

ozone interaction models with the OM and the coagulant. Structural organic matter transformations 

that favour the wastewater’s suspended solids coagulation and flocculation were corroborated when 

the ozone is coupled to the APT.  

 

It was concluded that ozone promotes the OM solubilisation, its micro-flocculation and 

polymerisation; while during ozocoagulation (O3DTPA), the formation of higher-coagulating-effect 

poly-nuclear species is favoured. In this way, enhanced-quality effluents are obtained, which after 

disinfection do not affect the irrigated crop’s productivities. Economically, it was estimated that 

ozocoagulation has the potential to reduce almost 10 % of the conventional TPA’s total cost.  
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NOMENCLATURA 

 
 Longitud de onda, nm 

max Longitud de onda correspondiente al máximo de la banda de absorción 

A200-400 Área bajo la curva del espectro de absorción UV-Vis entre 200-400 nm 

A400-600 Área bajo la curva del espectro de absorción UV-Vis entre 400-600 nm 

ADBA Ácido dibromoacético 

ADCA Ácido dicloroacético 

ADN Ácido Desoxirribo Nucléico 

AF Ácidos Fúlvicos 

AH Ácidos Húmicos 

AHA5 Cinco Ácidos Halo-Acéticos 

Al13 Polímero de Aluminio Al13O4(OH)24(H2O)12
+7 

AMBA Ácido monobromoacético 

AMCA Ácido monocloroacético  

ANOVA Análisis de Varianza 

APHA American Public Health Association 

ARC Agua Residual Cruda 

Ar-H Compuesto Aromático 

Ar-H-ps Compuesto Aromático PoliSustituido 

ARN Ácido Ribo Nucléico 

As Área Superficial requerida en el sedimentador 

ATCA Ácido Tricloroacético 

AWWA American Water Works Association 

BZ Bandas benzenoideas de absorción 

CC Costo capital 

CE Conductividad Eléctrica 

CEPCI 
Índice de Costos de Plantas de Ingeniería Química  

(Chemical Engineering Plant Cost Index) 

CF Coliformes Fecales 

CFE Comisión Federal de Electricidad 

CNOyM Costo neto de Operación y Mantenimiento 

Co Concentración de carbono orgánico en la muestra de entrada  

COD Carbono Orgánico Disuelto 

CONAGUA Comisión Nacional del Agua 

COT Carbono Orgánico Total 
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COyM Costo de Operación y Mantenimiento 

Cp Concentración de carbono orgánico en la muestra de permeado 

Cr Concentración de carbono orgánico en la muestra de retenido 

CT Coliformes Totales 

CV Coeficiente de Variación 

d Espaciamiento entre las placas del sedimentador 

Da Daltons 

DBO5 Demanda Biológica de Oxígeno 

DE, σ Desviación Estándar 

di 
Diámetro de partícula por debajo del cual se encuentra el i % de la 

distribución acumulativa de la distribución del tamaño de partícula 

DLVO Derjaguin y Landau; Verwey y Overbeek 

DQO Demanda Química de Oxígeno 

DTP Distribución del Tamaño de Partícula 

e Espesor de las lonas de vinilo del sedimentador 

e' Separación de las placas del sedimentador en el plano horizontal 

Ef Efluentes o sobrenadantes 

EPA Agencia de protección ambiental EEUU (Environmental Protection Agency) 

EUR Euros 

EZSM Electrical Zone Sensing Method 

f Coeficiente del módulo de placas del sedimentador 

FM Filtro de Membrana 

FTIR Infrarrojo de Transformada de Fourier (Fourier Transform Infra-Red) 

HAP Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos 

HH Huevos de Helminto 

HTA Hidróxido de Tetrabutil-Amonio 

i Tasa de interés anual 

IDP Índice de Distribución de Partículas 

IOA Asociación Internacional del Ozono (International Ozone Association) 

IR Infra-Rojo 

JMAS Junta Municipal de Agua y Saneamiento de Chihuahua 

k Constante de velocidad de reacción  

kDa kilo Daltons 

l Longitud del módulo de placas del sedimentador 

L Longitud relativa del módulo de placas del sedimentador 

LD Lodos  
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lu Longitud útil dentro de las placas del sedimentador 

MA Media Aritmética 

Mlodo Masa total de Lodos 

MO Materia Orgánica 

MOD Materia Orgánica Disuelta 

MOD-Hfi Fracción Hidrofílica de la Materia Orgánica Disuelta 

MON Materia Orgánica Natural 

MOP Materia Orgánica Particulada 

MOT Materia Orgánica Total 

MXN Pesos Mexicanos 

n Período de recuperación de la inversión capital 

NA No Aplica 

ND No Detectado 

NDMA N-nitrosodimetilamina 

NMP Número Más Probable 

NMWCO Nominal Molecular Weight Cut-Off 

NMX Norma Mexicana 

NOM Norma Oficial Mexicana 

O3DTPA Ozonación Durante la etapa de coagulación del TPA, u “ozocoagulación” 

O3DTPA i-j Ozocoagulación con i mg/L de coagulante Al2(SO4)3 , y j mg/L de O3 

P3DAM Polímero Tridimensional del Ácido Mucónico  

PA Poliacrilatos  

PACl Cloruro de Poli-Aluminio 

PAF PoliAcrilato Fumárico  

PAM Poliacrilamida 

PAMco Poliacrilato Maléico  

PFC PoliFormil Cinamaldehído  

PMAM Polimetacrilato de Metilo 

POA Proceso de Oxidación Avanzada 

pre-O3TPA Pre-ozonación del Tratamiento Primario Avanzado 

PTAR Planta de Tratamiento de Aguas Residuales 

Q Caudal o gasto 

Qld Volumen de Lodos Deshidratados 

Qle Volumen de Lodos Estabilizados 

R-H Compuesto Alifático 

RT Reactor Tubular 
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RTA Reactor de Tanque Agitado  

S Módulo de eficiencia de las placas del sedimentador 

SCFI Secretaría de Comercio y Fomento Industrial 

SDT Sólidos Disueltos Totales 

SEMARNAT Secretaría de Medio Ambiente y Recursos Naturales 

SPDs Sub-Productos Derivados de la Desinfección 

SST Sólidos Suspendidos Totales 

SUVA254 
Absorción Específica del espectro Ultravioleta a 254 nm  

(Specific Ultra-Violet Absorption at 254 nm) 

t1/2 Tiempo de vida media 

TAO Total de Ahorro Operacional 

TCBS Tiosulfato-citrato-biliares-sacarosa 

TE Banda de Transferencia de Electrones 

THM Trihalometano 

THMTs Trihalometanos Totales 

TOX Haluros Orgánicos Totales 

TPA Tratamiento Primario Avanzado 

TPAf Tratamiento Primario Avanzado con floculante 

TPA-i TPA con i mg/L de coagulante Al2(SO4)3 

TSS Total de Sólidos Sedimentables 

U Pt Co Unidades de color Platino Cobalto 

ua Unidades de absorbancia 

UFC Unidades Formadoras de Colonias 

UNAM Universidad Nacional Autónoma de México 

UNT Unidades Nefelométricas de Turbiedad 

US EPA Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos 

USD Dólares Estadounidenses (United States Dollars) 

UV, UV-Vis Ultra-Violeta,  Ultra-Violeta Visible 

Vo Volumen de muestra a la entrada 

Vp Volumen de permeado 

Vr Volumen de retenido 

Vs Velocidad de Sedimentación  

WEF Water Environment Federation 

WHO Organización Mundial de la Salud (World Health Organisation) 

θ Ángulo de inclinación de las placas del sedimentador 
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 “[…] but if you could only see the beauty  

that can come from ashes[…] 

The greater the struggle, the more glorious the triumph!” 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

De acuerdo a su uso, el agua es principalmente utilizada en la agricultura. El Programa 

Mundial de Evaluación de los Recursos Hídricos de las Naciones Unidas indica que 

globalmente se estima un consumo anual de 4,000 km3 de agua dulce; distribuidos en 70% 

para la agricultura, 20% para la industria y 10% para fines domésticos (WWAP, 2009).   

 

La demanda de este recurso, marcada por la explosión demográfica, provoca escasez 

que además está agravada por su desperdicio y contaminación. En este contexto, la UNESCO 

proyecta que para los próximos años la extracción de agua dulce crezca cada 10 años entre 

10 a 12%, alcanzando hasta los 5,240 km3 anuales para el año 2025 (UNESCO, 1999).  La 

explotación incontrolada eleva sus costos de producción, afectando factores esenciales para 

el desarrollo humano como producción de alimentos, salud y equilibrio ambiental. Esto 

condiciona la necesidad de buscar alternativas a la disponibilidad del recurso que provean de 

manera sustancial el agua a las comunidades mediante la reutilización de aguas residuales 

(Okun, 2000), principalmente para la irrigación de cultivos. Esta es una práctica que se realiza 

en México (Jiménez et al., 1999; Cifuentes et al., 2000; Juárez-Figueroa, 2003) y en países 

como Italia (Lubelo et al., 2004), Israel (Fine et al., 2006) y Nigeria (Okafo et al., 2003) entre 

otros. 

 

 

1.1. Desinfección y Tratamiento de las Aguas Residuales para su Reúso 

 

Al reutilizar aguas residuales para fines agrícolas, es necesario eliminar organismos 

patógenos que afectan la salud humana, y compuestos tóxicos que posean un efecto 

perjudicial en el desarrollo de las plantas irrigadas o en el ambiente.  

 

Uno de los métodos más empleados es la cloración, ya que logra la desinfección 

bacteriológica de las aguas, pero su desventaja es que se ve acompañada de la formación de 

sustancias orgánicas no deseadas como por ejemplo, trihalometanos (THMs). 

Alternativamente, existen otros métodos de desinfección que se pueden emplear para 

sustituir al cloro en el tratamiento de las aguas para evitar la formación de tales compuestos. 

Entre ellos se encuentran los que utilizan ozono (O3), peróxido de hidrógeno (H2O2) y luz 

ultravioleta (UV).  

 

El ozono posee la ventaja y capacidad de reducir la formación de THMs y haluros 

orgánicos al degradar a sus precursores. Sin embargo, en estudios de ozonación de 

compuestos orgánicos fúlvicos y húmicos se ha reportado la formación de aldehídos 
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alifáticos, ácidos mono y di-carboxílicos, mono y di-cetonas, alcanos y ftalatos como 

subproductos de oxidación; mientras que a altas dosis, el ozono tiene la capacidad de oxidar 

bromuros y formar pequeñas cantidades de bromatos (Langlais et al., 1991). La cantidad y 

tipo de los subproductos que se formen depende de la naturaleza de la materia orgánica 

(MO); la cual varía en las aguas, lo que dificulta su determinación analítica y estudio. No 

obstante, el uso de técnicas cualitativas de toxicidad en cultivos sensibles puede emplearse 

para descartar efectos adversos a la productividad agrícola si se pretende emplear las aguas 

residuales tratadas en riego. 

 

Varios métodos han sido estudiados para la desinfección de efluentes municipales 

para su reutilización, como el uso de radiación ionizante (Borrely et al., 1998); irradiación 

ultravioleta (Lazarova y Savoye, 2004) y, ácido peracético, radiación UV y Ozono (Gehr et al., 

2003; Liberti y Notarnicola, 1999). También han sido reportados resultados experimentales a 

escala piloto en una planta de tratamiento de aguas residuales municipales en Italia 

utilizando radiación UV para la remoción de coliformes fecales (CF) y parásitos como quistes 

de Giardia lamblia y Cryptosporidium parvum con el propósito de reutilizar las aguas en riego 

agrícola (Liberti et al., 2002). Los costos reportados para únicamente la operación y 

mantenimiento de ese sistema de desinfección UV son de 0.0175 EUR/m3 para el efluente 

clarificado y filtrado; y de 0.035 EUR/m3 para el efluente solamente clarificado (0.448 y 0.896 

pesos/m3, respectivamente1). 

  

Un análisis crítico de datos experimentales de tecnologías de desinfección de aguas 

residuales para su reutilización (Lazarova et al., 1999) destaca que la irradiación UV es la 

alternativa a la cloración más comúnmente utilizada, con una eficiencia de desinfección igual 

o algunas veces mayor; sin embargo su efectividad decrece significativamente al 

incrementarse la cantidad de sólidos suspendidos totales presentes en el agua a tratar, 

además de tener la desventaja de no tener un efecto residual, lo que podría generar 

reactivación o re-crecimiento de microorganismos. Por otro lado, también se menciona que 

aunque con un pequeño incremento en los costos, la ozonación es una opción viable cuando 

se requiere principalmente la remoción de virus y protozoarios como Giardia y 

Cryptosporidium.  

 

Aunque a un costo relativamente muy elevado, la ultrafiltración es considerada como 

un proceso de aún mayor eficacia (en términos de desinfección) para producir un efluente de 

excelente calidad, totalmente desinfectado, que pudiera ser utilizado especialmente para la 

                                                           
1
 Costos actualizados a 2013 y convertidos a pesos mexicanos. La actualización se realizó empleando índices CEPCI (Chemical Engineering 

Plant Cost Index; Costo 2013= Costo año i * (CEPCI 2013/CEPCI año i) ), y empleando un tipo de cambio de 17.82 pesos por euro (EUR), 
correspondiente a noviembre del 2013.  
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recarga de mantos acuíferos. La elección entre las tecnologías avanzadas de desinfección a 

utilizar depende sin duda de la calidad del agua a tratar, de la normatividad existente, de las 

aplicaciones específicas de reutilización y de la capacidad y costos de tratamiento.  

 

En la desinfección de aguas generalmente se emplean agentes oxidantes con elevados 

potenciales de oxidación con el propósito de reducir a niveles aceptables las concentraciones 

de microorganismos patógenos presentes. El ozono posee una amplia capacidad 

desinfectante debida a su alto potencial de oxidación, y bajo condiciones apropiadas de pH 

se pueden formar simultáneamente radicales hidroxilo (•OH), los cuales degradarían 

también contaminantes y microorganismos (la oxidación mediante radicales hidroxilo se 

conoce como “oxidación indirecta”).  

 

Los potenciales de oxidación de estas y otras especies oxidantes que generalmente se 

emplean durante la desinfección se muestran en la Tabla 1.1. 

 

 

Se debe destacar que en el tratamiento de aguas residuales para fines agrícolas, no es 

práctico ni tampoco deseable llegar a la mineralización completa de los componentes del 

agua, puesto que lo que se necesita - en adición a alcanzar los niveles requeridos de 

desinfección - es la transformación de la materia orgánica recalcitrante hasta intermediarios 

orgánicos no tóxicos, más simples, biodegradables y asimilables por los cultivos.  

 

Tabla 1.1.  Potenciales de oxidación de algunos oxidantes (Legrini et al., 1993) 

Oxidante Fórmula 
Potencial de 

Oxidación (V) 

Flúor F2 3.03 

Radical hidroxilo HO• 2.80 

Oxígeno atómico (singlete) O• 2.42 

Ozono O3 2.07 

Peróxido de hidrógeno H2O2 1.78 

Radical per-hidroxilo HOO• 1.70 

Cloro Cl2 1.36 

Yodo I2 0.54 
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Alternativamente, un método para el tratamiento de aguas residuales que es de bajo 

costo y que presenta buenos resultados, es el proceso denominado Tratamiento Primario 

Avanzado (TPA, o coagulación-floculación química y sedimentación de alta tasa), en el cual se 

añade una sal metálica (por ejemplo, sulfato de aluminio o hierro) para promover la 

desestabilización de partículas coloidales, seguida de la formación de aglomerados (flóculos) 

y posterior sedimentación de los mismos, con el propósito de clarificar el agua.  

 

El tratamiento por TPA es rápido y resulta en un efluente tratado, transparente y 

desodorizado, además es capaz de conservar en el efluente altas proporciones de 

componentes benéficos para los cultivos (nitrógeno, fósforo y materia orgánica). 

Actualmente es utilizado en centenares de instalaciones en todo el mundo, tratando diversos 

volúmenes que varían desde aguas residuales de condominios, hoteles y hospitales hasta 

mega-ciudades con más de 20 millones de habitantes; razón por la cual es recomendado para 

países en vías de desarrollo (Harleman y Murcott, 1999 y 2001; Shao et al. 1996). No 

obstante, debe tomarse en cuenta que el efluente de TPA debe ser sometido a un proceso de 

desinfección para poder reutilizar las aguas tratadas con seguridad. 

 

 Jiménez y Chávez (1997) realizaron pruebas empleando el TPA para aguas residuales 

de la Ciudad de México estudiando como coagulantes el cloruro férrico (FeCl3), sulfato de 

aluminio [Al2(SO4)3.14H2O], e hidróxido de calcio [Ca(OH)2] y algunos floculantes. 

Concluyeron que los mejores resultados se obtuvieron al emplear sulfato de aluminio, 

aunque para lograr cumplir con estándares microbiológicos para reúso en la agricultura, 

recomiendan añadir un sistema de desinfección.  
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1.2. Justificación 

 

 Para México, el aprovechamiento de las aguas residuales en riego agrícola es de gran 

importancia, pues se presenta dentro de un marco de escasez y necesidad de uso del agua en 

varias regiones donde el recurso es limitado. Con la reutilización de las aguas residuales 

tratadas se pretende contribuir a satisfacer las demandas de agua del sector productivo 

agrícola, disminuyendo considerablemente el alto índice de enfermedades estomacales y 

parasitarias producidas por el uso de agua cruda, y a la vez mantener o inclusive mejorar los 

niveles de producción agrícola. 

 

 Por estas razones, en este proyecto se propone el TPA en combinación con ozono 

(O3), como alternativa de tratamiento de aguas residuales municiapales para su uso posterior 

en la agricultura, estudiando los puntos de aplicación del O3 para optimizar el proceso de TPA 

y la desinfección del efluente final, incluyendo además el hipoclorito de sodio (NaOCl) como 

desinfectante secundario (para garantizar un efecto residual).  

 

 En este sentido, en el presente trabajo se plantea estudiar en el agua residual 

municipal de la Ciudad de México, la aplicación de: 

 

a) TPA seguido de ozonación (TPA + O3) 

b) TPA seguido de ozonación y cloración (TPA+O3+NaOCl) 

c) Ozono (O3) durante la coagulación del TPA (O3DTPA) y posterior cloración 

(O3DTPA+NaOCl) 

d) O3DTPA seguido de ozonación y posterior cloración (O3DTPA+O3+NaOCl)  

 

Con el empleo de estos procesos fisicoquímicos, se pretende lograr la disminución de 

los contaminantes presentes en las aguas residuales, remover los sólidos suspendidos y 

mejorar el desempeño del TPA al incorporar ozono en el proceso. También se espera 

conservar los macronutrientes (nitrógeno y fósforo, N y P) que se encuentran en las aguas 

residuales para el crecimiento de los cultivos, y reducir a los niveles establecidos por la 

legislación, el contenido de organismos patógenos.  
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1.3. Objetivos 

 

El presente trabajo tuvo como objetivo general y específicos los siguientes: 

 

1.3.1. Objetivo General 

Analizar los efectos de  la aplicación del ozono previo a y durante la coagulación del 

TPA y elucidar los mecanismos que ocurren en estos procesos. Complementariamente, 

proponer una alternativa  de tratamiento que suministre efluentes con la calidad necesaria 

para reúso agrícola y valorar su viabilidad técnica y económica. 

  

1.3.2. Objetivos Específicos 

1. TPA: Condiciones óptimas con ozono 

 Determinar el mejor punto de aplicación y dosis de ozono para que sea 

implementado en combinación con el TPA: pre-ozonación u ozonación durante la 

coagulación del TPA (O3DTPA). 

 

 Evaluar los efectos de diferentes dosis aplicadas de ozono en el desempeño del TPA,  

en la coagulación, reducción en dosis de coagulante, calidad del efluente y 

propiedades de flóculo.  

 

2. Desinfección 

 Establecer una dosis óptima de ozono que asegure niveles adecuados de desinfección 

(cumpliendo los parámetros microbiológicos establecidos en la NOM-001-SEMARNAT-

1996, respecto al contenido de Coliformes Fecales y Huevos de Helmintos) y una baja 

dosis de cloro que permita mantener un efecto de desinfección residual, reduciendo 

la formación de subproductos tóxicos.  

  

3. Evolución de la Materia Orgánica (MO) 

 Elucidar la transformación de la MO en las aguas por la aplicación de ozono, 

mediante: 

 

o Espectroscopía UV-Vis (para los efluentes) y FTIR (para efluentes y lodos) 

o El fraccionamiento de la Materia Orgánica Disuelta (MOD) por polaridad y 

tamaño molecular empleando resinas y membranas para su separación; 

para proponer un modelo teórico que explique los efectos que tiene el ozono en la 

coagulación y floculación de las aguas. 
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4. Toxicidad y Evaluación del Riego en Cultivos 

 Evaluar la toxicidad de los efluentes empleando pruebas de fitotoxicidad con 

germinados de lechuga y jitomate. 

 

 Estudiar el efecto que tienen las aguas tratadas en un cultivo plantado en un 

invernadero, explicando las posibles razones de una mejora o detrimento en la 

productividad agrícola. 

 

5. Estimación de los Costos de Tratamiento 

 Realizar una estimación del costo total de la aplicación del ozono para modalidades 

de tratamiento que cumplan los parámetros de desinfección requeridos, 

considerando en cada caso los ahorros operacionales esperados como: costos del 

coagulante, área del sedimentador y costos del manejo de lodos. 

 

 Valorar la viabilidad económica de las modalidades de ozonación propuestas al 

comparar sus costos totales de implementación contra los costos de tratamiento de 

las aguas residuales en México. 
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1.4. Hipótesis 

 

El acoplamiento del ozono con el tratamiento primario avanzado mejorará su 

desempeño al transformar parte de la materia orgánica, promover la microfloculación de la 

misma y favorecer sus interacciones con el coagulante. En consecuencia se espera también 

observar una mejora en la calidad de los efluentes obtenidos que permita facilitar su 

desinfección e incrementar la viabilidad económica del tren de tratamiento. 

 



2. ANTECEDENTES 
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2. ANTECEDENTES 

 

En este capítulo se detallan aspectos teóricos y fundamentales necesarios para el 

posterior análisis y discusión de resultados. Así mismo, se presenta una revisión actualizada 

de la literatura publicada que resulta relevante al tema de esta tesis. Adicionalmente se 

incluye una breve descripción del status quo con respecto a las aguas residuales en el país y 

la infraestructura existente en la actualidad.  

 

 

2.1. Situación Presente de las Aguas Residuales en México 

 

2.1.1. Generación y Reúso de las Aguas Residuales  

De acuerdo a la Comisión Nacional del Agua (CONAGUA, 2010) de los 79.8 km3 de 

agua empleados anualmente en México, 76.8 % corresponden al sector agropecuario, 9.2 % a 

la industria, y 14.0 % para abastecimiento público y doméstico. 

 

La cantidad y distribución de las aguas residuales generadas a nivel nacional se 

presentan en la Figura 2.1. Cabe mencionar que el caudal de aguas residuales municipales 

que recibe algún tipo de tratamiento se ha venido incrementando cada año de manera casi 

constante desde 1996, cuando cerca de  34 m3/s eran tratados.  

 

 
Figura 2.1. Distribución de la Generación y Tratamiento de las aguas residuales en México 

para el año 2008 (Basado en datos de CONAGUA, 2010) 
 

Asimismo, CONAGUA (2010) menciona que en el año 2008 se reutilizó un total  

equivalente a 160 m3/s de las aguas residuales generadas. La Figura 2.2 muestra la 
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distribución del reúso de las aguas recolectadas por los sistemas de alcantarillado municipal 

en el país. Cabe destacar que la mayor proporción corresponde al reúso para fines agrícolas. 

También, la CONAGUA (2010) destaca que en el año 2008 se reutilizaron 5,051 millones de 

metros cúbicos de las aguas residuales generadas (equivalente a un caudal de 160 m3/s), 

ocupando la mayor proporción del reúso los fines agrícolas, la cual recibe un caudal 

reutilizado equivalente a un total de 130.6 m3/s, de los cuales 87.6 m3/s provienen del 

alcantarillado municipal, y 43.0 m3/s de parte de la industria y servicios. 

 

 
Figura 2.2. Reúso de aguas residuales generadas en México para el año 2008  

(Adaptado de CONAGUA, 2010) 

 

Sin embargo, la mayor proporción de aguas residuales que se reúsan todavía no son 

tratadas. Por ejemplo, la CONAGUA (2006) presentó datos que demuestran que del total de 

aguas residuales (municipales y no municipales) reutilizadas en 2005 únicamente el 18.5 % 

fue tratado. 

 

La reutilización del agua residual sin tratar ha sido una práctica común en México, y se 

ha venido llevando a cabo por más de un siglo (Jiménez et al., 1999). Orta (1985) menciona 

que las aguas residuales de la Ciudad de México se han empleado para irrigación en el 

Distrito de Riego 03 - Tula, Hidalgo. En este contexto, varias regiones a lo largo del Gran Canal 

del Desagüe hacen uso de aguas residuales originadas en la Ciudad de México para irrigación 

en la agricultura, principalmente en Chalco y Chiconautla en el estado de México y en 

Tulancingo y el Valle del Mezquital en Hidalgo. Jiménez y Landa (1998) indican que las áreas 

87.6 m3/s 

43.0 m3/s 

1.5 m3/s 

10.1 m3/s 

17.8 m3/s 

(74.9 %) 

(1.3 %) 

(8.6 %) 

(15.2 %) 
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que se irrigan con aguas residuales abarcan una extensión de aproximadamente 90,000 ha 

en el Valle del Mezquital. Por otro lado, Chávez et al. (2004) estiman que a nivel nacional se 

irrigan 254,000 hectáreas con aguas residuales municipales, las cuales emplean hasta más de 

180 m3/s de estas aguas (Chávez et al., 2006). Otros distritos que utilizan aguas residuales 

para riego son Valsequillo, Puebla y Ciudad Juárez, Chihuahua (Cifuentes et al., 2000). 

 

2.1.2. Composición Típica de las Aguas Residuales Municipales  

 Una característica importante de las aguas residuales de la Ciudad de México es que 

éstas contienen concentraciones considerablemente altas de microorganismos patógenos. 

Jiménez y Landa (1998), presentaron rangos típicos de las características fisicoquímicas y 

microbiológicas para diferentes puntos de muestreo en efluentes de la red de alcantarillado 

de la capital (Tajo de Nochistongo, Emisor Central y El Gran Canal de Desagüe). Los valores 

más relevantes de dicha caracterización se presentan en la Tabla 2.1.   

 

Tabla 2. 1.  Valores promedio para parámetros Fisicoquímicos y Bacteriológicos 
del Agua Residual de la Cd. de México (Jiménez y Landa, 1998) 

Parámetro Unidad Rango 

Sólidos Suspendidos Totales (SST) mg/L 95-185 

Turbiedad  UNT 145-274 

Color Pt-Co 474-601 

pH  7.33-7.84 

Conductividad μohms/cm 0.83-2.11 

Sólidos Disueltos Totales (SDT) 
mg/L 

420-1050 

Demanda Química de Oxígeno (DQO) 262-358 

Huevos de Helmintos (HH) N° org/ 5 L 24-54 

Coliformes Fecales UFC/100 mL (1.47-2.26)x10
8
 

Nitrógeno Total 

mg/L 

31.1-39.6 

Nitrógeno Amoniacal (NH4-N) 18.2-29.4 

Fósforo Total (P) 8.6-12.0 

Fosfatos (PO4-P) 1.53-1.86 

 

Cabe destacar las altas concentraciones de organismos microbiológicos presentadas, 

ya que se tienen hasta 2.26 x 108 UFC/ 100 mL de Coliformes Fecales (CF) y 54 Huevos de 

Helmintos (HH) por 5 L. Los elevados niveles de microorganismos patógenos en las aguas 

residuales de México han sido reportados consistentemente en varios trabajos de 

investigación: Coliformes Fecales (CF) 107-109 NMP/100 mL y Giardia sp. 1390 quistes/100L 

(Cifuentes et al., 2000); Salmonella typhi 105-109 NMP/100 mL, Pseudomonas sp. 104-107 

NMP/100 mL, Enterococci 78/100 mL y Colífagos 1350/100 mL (Juárez-Figueroa et al., 2003); 

Cryptosporidium 103-104 quistes/L y 6-98 HH/L (Rojas, 2004), aunque se han reportado 

concentraciones de hasta 250 HH/L (Harleman y Murcott, 1999). A pesar del elevado 
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contenido microbiano, las aguas residuales de la Ciudad de México poseen un alto contenido 

de sustancias orgánicas, nitrógeno y fósforo; compuestos benéficos para el cultivo de 

plantas. En consecuencia, los tratamientos aplicados deberían ser capaces de conservar los 

niveles de N y P necesarios para los cultivos, preservar la materia orgánica útil para 

enriquecer los suelos, mantener o disminuir los costos capitales y de operación, y ser capaces 

de soportar fluctuaciones estacionales a lo largo del año (Jiménez, 1995). 

 

Por otra parte, con respecto a los metales pesados, se ha evaluado que éstos se 

presentan a muy bajos niveles, ya que las actividades industriales en la región son  aún 

limitadas, y sus descargas todavía no han causado un efecto adverso en la red de drenaje y 

en los cuerpos receptores de agua. En este sentido, Jiménez y Chávez (1997) mencionan que 

el contenido de metales pesados del agua residual cruda de la Cd. de México, se encuentra 

dentro de los límites establecidos por la Agencia de Protección Ambiental de los EE UU (EPA) 

para la irrigación de cualquier tipo de suelos; a excepción del contenido de Boro (3.44 mg/L), 

que se encuentra ligeramente superior a lo establecido (<3.0 mg/L). 

 

Sin embargo, el uso indiscriminado de las aguas residuales que han sido tratadas 

inadecuadamente (o en el peor de los casos sin tratamiento alguno) representa un severo 

riesgo a la salud pública a través de la posible transmisión de micro-organismos patógenos 

presentes en las aguas residuales (WHO, 1989), puesto que varios productos agrícolas son 

consumidos sin cocer. Por estas razones, en este trabajo se destaca la importancia de 

proponer una alternativa de tratamiento que pueda ser implementada empleando la 

infraestructura ya existente en el país y que a la vez logre alcanzar niveles adecuados de 

calidad de agua. Para el reúso agrícola, se deben de alcanzar los niveles de desinfección 

establecidos, con el objeto de reducir enfermedades en la población. Por estas razones, 

deben determinarse las mejores condiciones para tratar las aguas residuales y poder 

reutilizarlas con plena confianza como aguas de riego al lograr el grado de desinfección 

requerida por las normas ambientales existentes (NOM-001-SEMARNAT-1996). 

 

La NOM-001-SEMARNAT-1996, establece los límites microbiológicos máximos 

permisibles para aguas residuales destinadas a riego agrícola como sigue: 

 

 Coliformes Fecales (CF): 1000 y 2000 NMP/100mL (promedio máximo mensual y 

diario, respectivamente) 

 1 HH/L para riego no restringido (frutas y verduras que se consuman crudas)  

 5 HH/L para riego restringido (frutas y verduras cocidas) 

 pH entre 5 a 10 

 Nitrógeno Total: 40 mg/L 
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Para lograr un mejor entendimiento de los procesos y mecanismos involucrados en 

los tratamientos propuestos y expuestos como alternativas para resolver esta problemática 

(Sección 1.2), a continuación se presenta una revisión de los conceptos teóricos 

fundamentales más importantes y consideraciones que deben ser tomadas en cuenta para la 

aplicación exitosa de estos métodos. 

 

 

2.2. Tratamiento Primario Avanzado de Aguas Residuales 

 

Un Tratamiento Primario Avanzado (TPA) emplea una sal metálica (típicamente 

sulfato de aluminio o cloruro férrico) para promover la desestabilización coloidal y la 

subsecuente formación de flóculos que serán separados posteriormente en sedimentadores 

de alta tasa. El TPA ha sido aplicado exitosamente en países como Noruega, Suecia, Francia, 

España y EE UU. En México la tecnología del TPA es utilizada en Puebla y Oaxaca, Ciudad 

Juárez, Chihuahua y Culiacán, Sinaloa (Keime, 2002).  

 

A finales del año 2008, la capacidad total nacional de tratamiento instalada en México 

para aguas residuales fue de 113 m3/s, distribuida en 1833 plantas de tratamiento 

(CONAGUA, 2009). Estas plantas trataron un caudal de 83.6 m3/s, lo que fue equivalente al 

40.2 % del agua residual generada y colectada en la red de alcantarillado del país. De acuerdo 

a CONAGUA (2009), actualmente existen 15 plantas de tratamiento de aguas residuales 

instaladas que emplean el TPA, varias de ellas iniciando operaciones alrededor del año 2000. 

Estas plantas tratan un amplio rango de caudales, como se presenta en la Tabla 2.2.  

 

Se puede apreciar que varios de los efluentes de estas plantas son descargados a 

cuerpos de agua y algunos se destinan para riego agrícola. Las plantas de mayor capacidad se 

ubican en Baja California, Chihuahua, Puebla y Sinaloa. La planta de San Luís Potosí emplea 

un tratamiento dual de TPA y tratamiento secundario. A pesar de representar únicamente el 

0.82 % del número total de las plantas instaladas en México, las plantas de TPA tratan el 

10.17% del caudal total tratado (8.51 m3/s) y poseen una capacidad instalada de 9.9 m3/s 

(8.75% de la capacidad total nacional). En la actualidad, ninguna planta de TPA en México 

cuenta con instalaciones de oxidación con ozono. Una de las principales ventajas del TPA es 

que el efluente clarificado conserva una mayor proporción de nitrógeno, fósforo y parte de la 

materia orgánica contenida originalmente en el agua residual cruda. Sin embargo, dicho 

efluente debe ser subsecuentemente desinfectado para garantizar su calidad microbiológica. 
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Tabla 2.2.  Lista de Plantas de Tratamiento de Aguas Residuales en Operación que 

emplean el Tratamiento Primario Avanzado en México (CONAGUA, 2009) 

Localización Nombre de la 

planta e inicio de 

operación 

Capacidad 

Instalada, 

L/s 

Caudal 

Tratado, 

L/s 

Destino de la 

descarga o uso 

del efluente Estado  Municipio 

Baja California  Tijuana Binacional o PITAR 1,100 1,054 Océano Pacífico 

Campeche 
Campeche La Novia del Mar 10 3 Acuífero 

Campeche Siglo XXI 20 6 Acuífero 

Chihuahua Cd. Juárez 
Norte, 2000 2,500 1,800 Río Bravo, 

Riego agrícola Sur, 2000 1,000 1,000 

D.F. Tláhuac San Andrés Mixquic 30 30 Riego de hortalizas 

Guanajuato 

Salamanca Termoeléctrica CFE 160 160 Río Lerma 

Victoria Victoria 5 5 -- 

Villagrán Villagrán 5 5 Riego áreas verdes 

Puebla Puebla  

Alseseca, 2002 700 500 Río Alseseca 

Atoyac Sur, 2001 400 200 

Río Atoyac 
Barranca del Conde, 
2002 

340 180 

San Francisco, 2002 1,100 1,100 

Sinaloa 

Culiacán R. Culiacán Norte, 2001 1,700 1,546 Dren Cedritos 

Mazatlán 
El Crestón 
(Rehabilitada -
ampliada 1997-2001) 

820 920 
Golfo de California. 
Emisor submarino. 

Total  
15 plantas que 

emplean 
exclusivamente TPA 

9,890 8,509  

San Luís Potosí 

Tanque Tenorio, 
2005 
(Tratamiento dual TPA-
Secundario) 

1,050 dual  
(600 TPA,  

450 Secundario) 
1,000 dual  

Riego agrícola, 
Uso industrial 

 

2.2.1 Coagulación y Floculación 

Es necesario diferenciar dos aspectos fundamentales entre la coagulación y 

floculación:  

a) En la coagulación ocurre la desestabilización de las partículas coloidales suspendidas, 

al remover o neutralizar las fuerzas que las mantienen separadas a través de la 

solución. 

b) Durante la floculación, las partículas desestabilizadas son transportadas por agitación 

lenta para que hagan contacto entre ellas, generalmente estableciendo puentes entre 

sí y formando una malla tridimensional de coágulos porosos. 

 

2.2.1.1 Coagulación 

La coagulación comienza en el mismo momento en  el que se agregan coagulantes al 

agua y se lleva a cabo en fracciones de segundo. Consiste en una serie de reacciones físicas y 
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químicas entre los coagulantes, la superficie de las partículas, la alcalinidad del agua y las 

moléculas del agua. En la coagulación, se pueden observar tres procesos:  

a) Adsorción-desestabilización basado en las fuerzas electrostáticas de atracción (Van 

der Waals) y repulsión (Coulombianas) 

b) Establecimiento de puentes químicos (enlaces) entre las fuerzas de interacción 

química y la superficie de los coloides  

c) Sobresaturación de la concentración de coagulantes en el agua 

 

Los fundamentos teóricos de la coagulación se encuentran ampliamente descritos en 

la literatura (Tchobanoglous et al., 2003; Aguilar et al., 2002; Arboleda, 2000). En la Tabla 2.3 

se resumen los mecanismos que han sido propuestos y bajo los cuales se rige el TPA. Así 

también, los mecanismos mediante los cuales se lleva a cabo el proceso de coagulación y el 

efecto que los coagulantes tienen en los coloides dependen de las características 

fisicoquímcas del agua y de las condiciones mismas del tratamiento. Las condiciones de 

coagulación requeridas para diferentes tipos de agua se presentan en la Tabla 2.4. 

 

Tabla 2.3.  Mecanismos de coagulación 

Clases de Coagulación Mecanismo Tipo de adsorción 

I. Adsorción-desestabilización 
a) Neutralización de carga  
b) Compresión de la doble capa 

Adsorción 
electrostática 

II. Puente químico 
c) Unión de partículas por puente 
químico y cadenas poliméricas 

Adsorción química 

III. Incorporación por arrastre d) Producción flóculo de barrido Inexistente 

 

Tabla 2.4.  Procesos de Coagulación para diferentes Tipos de Agua (O’Melia, 1969) 

Características 
del Agua Efecto 

producido 
Coagulación 

requerida Concentración 
de coloides 

Alcalinidad 

Baja Baja 
Formación de precipitado 

Flóculo de barrido 
Alta dosis de coagulante, incremento 

de alcalinidad o partículas 

Baja Alta 
Formación de precipitado 

Flóculo de barrido 
Alta dosis de coagulante, adición de 

partículas 

Alta Baja 
Adsorción de polímeros metálicos 

positivos en la superficie de los 
coloides. pH:4-7 

Dosis de coagulante incrementa con 
concentración de partículas. Adición 

de alcalinidad 

Alta Alta 
Adsorción de polímeros metálicos 

positivos y precipitación de 
hidróxidos. pH>7 

Dosis de coagulante incrementa con 
concentración de partículas. 
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2.2.1.2 Floculación 

La floculación es el fenómeno por el cual las partículas ya desestabilizadas colisionan 

unas con otras para formar coágulos mayores. Basándose en el tamaño de las partículas que 

se ven involucradas, la floculación se clasifica en dos tipos  (Tchobanoglous et al., 2003):  

a) Microfloculación (floculación pericinética) - el agregamiento de partículas ocurre 

debido al contacto o colisiones producidas entre las partículas coloidales 

desestabilizadas por el movimiento aleatorio térmico de las moléculas presentes en el 

fluido (movimiento Browniano). La microfloculación es significativa para las partículas 

que van desde 0.001 a 1 m.  

b) Macrofloculación (floculación ortocinética) - se refiere a la agregación de partículas 

mayores a 1 o 2 m. La macrofloculación se puede llevar a cabo por dos mecanismos: 

i. Gradientes de velocidad inducidos. Las partículas pueden agregarse al inducir 

gradientes de velocidad en el fluido a ser floculado. Los gradientes de velocidad 

resultan del movimiento del fluido en su totalidad, como ocurre durante la 

agitación por fuerzas externas (por ejemplo: paletas giratorias, agitación 

mecánica). Las partículas que poseen mayor velocidad alcanzan a las que se 

desplazan más lentamente. Si las dos partículas que colisionaron se mantienen 

juntas, es mucho más fácil removerlas o separarlas por gravedad. Es importante 

recalcar que este mecanismo de floculación únicamente es efectivo si las 

partículas coloidales alcanzan 1 o 2 m a través del contacto producido por el 

movimiento Browniano (microfloculación). 

ii. Sedimentación diferencial. En este caso, las partículas sedimentan por gravedad, y 

las partículas de mayor tamaño alcanzan a las de menor tamaño, uniéndose, por 

lo que se forman partículas mucho más grandes que sedimentan a una velocidad 

que es más rápida que la que tenían las partículas originales antes de colisionar.  

 

Los tipos de coagulación y floculación  presentados con respecto a la coagulación y 

floculación se resumen a continuación en la Tabla 2.5. 

 

Tabla 2.5. Procesos de Coagulación y Floculación 

Proceso Tipo 

Coagulación 
(Desestabilización de partículas) 

Adsorción- neutralización de cargas 

Puente químico 

Sobresaturación 

Floculación  
(Transporte de partículas) 

Pericinética: 0.001 a 1 m 
(microfloculación) 

Por movimiento Browniano  

Ortocinética:  >1 o 2 m 
(macrofloculación) 

Por gradientes de velocidad  

Por sedimentación  
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2.2.2 Productos de la Hidrólisis del Aluminio: Polímero de Aluminio ‘Al13’ 

Luego de haber presentado una revisión sobre la teoría de la coagulación, es 

conveniente realizar un análisis de los productos de hidrólisis que se forman para uno de los 

coagulantes más ampliamente utilizados para el tratamiento de aguas: Sulfato de Aluminio.  

 

 La existencia de un polímero de Aluminio, Al13O4(OH)24(H2O)12
+7, aquí denominado 

“Al13”, fue determinado por Johansson (1960) mediante estudios de barrido de Rayos X de 

pequeño ángulo.  

 

En un modelo ampliamente aceptado, el Al13 presenta la estructura de Keggins (Figura 

2.3), la cual consiste de un arreglo simétrico formado por 12 octaedros con átomos 

coordinados de Aluminio, circundando un átomo simple de aluminio tetraédrico central. Este 

polímero tiene varias aplicaciones industriales: como floculante en el tratamiento de aguas, 

agente pilarizante en esmectitas sintéticas y naturales que se usan como catalizadores, y 

también como constituyente primario en productos cosméticos y farmacéuticos (Wang y 

Hsu, 1994).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.3. Representación del polímero de Aluminio Al13 (Adaptado de Liu et al., 2002) 

 

 La hidrólisis del aluminio en soluciones acuosas da origen a varias especies mono- y 

poli-nucleares. El Al13 es un producto intermediario en los procesos de hidrólisis controlada, 

polimerización, gelación y precipitación para especies de aluminio (Tang, 1995). Esta 

estructura existe en las soluciones de aluminio parcialmente hidrolizado junto a otras 

especies como Al(H2O)6
3+ y Al2(OH)2

4+. 
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 Varios autores (Akitt y Farthing, 1981; Bertsch et al., 1986) asumen que el proceso de 

formación de Al13 requiere la presencia de Al(OH)4
- como precursor. Las especies 

intermediarias de aluminio se continúan hidrolizando e interaccionando con grupos OH- 

presentes en la solución, dando origen a polímeros de aluminio de diferente composición 

como se muestra en la Tabla 2.6 (Smith y Martell, 1976; Nordstrom y May, 1989; Palmer y 

Wesolowski, 1992; Baes y Mesmer, 1976) y Figura 2.4.  

 

Tabla 2.6. Formación de Especies Polinucleares Al13 

                           H2O   ↔         OH
- 
         +      H

+
 (1)  

     Al 
3+

   +        H2O    ↔    AlOH 
2+

         +      H
+
 (2)  

     Al 
3+

   +     2 H2O    ↔    Al(OH)2
+
       +   2 H

+
 (3)  

     Al 
3+

   +     3 H2O    ↔    Al(OH)3 ↓   +   3 H
+
 (4)  

     Al 
3+

   +     4 H2O    ↔    Al(OH)4
-
       +   4 H

+
 (5)  

  2 Al 
3+

   +     2 H2O    ↔    Al2(OH)2
4+

   +   2 H
+
 (6)  

  3 Al 
3+

   +     4 H2O    ↔    Al3(OH)4
5+

   +   4 H
+
 (7)  

13 Al 
3+

   +   40 H2O    ↔    Al13O4(OH)24(H2O)12
+7

   +    32 H
+
 (8)  

 

 
Figura 2.4. Representación esquemática de la formación de Polímeros de Aluminio 

(Adaptado de Saukkoriipi, 2010) 
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En la formación del polímero Al13 se requieren condiciones especiales y controladas 

como agitación vigorosa (Parthasarathy y Buffle, 1985; Parker y Bertsch, 1992) o una rápida 

velocidad de neutralización que genere condiciones de pH no homogéneas en el punto de 

introducción del álcali.  

 

Sin embargo, Furrer et al. (1992) también han reportado una síntesis sencilla al 

realizar experimentos batch en vasos de precipitado de 250 mL con 100 mL de soluciones 

ácidas de AlCl3, donde se contenían 2 g de gránulos de carbonato de calcio. El tiempo de 

reacción (2-22 hr) dependió de la concentración total de Al (III). En este sentido, las especies 

polinucleares de aluminio se pueden formar en la naturaleza por la simple dilución de 

minerales que contienen aluminio, como una consecuencia de la acidificación del suelo y 

agua superficial, seguidas de un proceso de neutralización.  

 

Como se mencionó antes, el polímero Al13
7+ está compuesto por un centro 

tetraédrico, rodeado por 12 Al (III) octaedros, el cual se ha encontrado en suelos boscosos. 

Bajo condiciones de simulación en el laboratorio, Furrer et al. (1992) hacen fluir soluciones 

ácidas de Al (III) sobre mármol (CaCO3) granulado a una velocidad de 3-4 mm/min, en donde 

más de dos tercios del Al (III) monomérico se transformaron al polímero  

Al13O4(OH)24(H2O)12
+7 , aquí referido como Al13. Esto es logrado aún cuando partículas de 

gibbsita, Al(OH)3, fueron mezcladas con los gránulos de mármol.  

 

Los resultados de Furrer et al. (1992) sugieren que la formación del Al13 en la 

naturaleza es fácilmente posible si el total de la concentración del Al (III) en la solución es 

suficientemente alta. En sus experimentos, el Al13 fue detectado cuando el total del Al (III) 

disuelto fue de 1.9 x 10 -4 mol /L. El mínimo de la concentración de Al (III) total requerida 

para producir Al13, predecible de datos termodinámicos disponibles, está en el orden de 10 -5 

mol/L.   

 

Por otra parte, el polímero Al13 fue fijado en experimentos en lote agitados 

conteniendo compuestos orgánicos disueltos como ftalato o salicilato, que son ligandos 

ácidos capaces de formar estructuras complejas con el Al13.  

 

Otros ligandos fenólicos similares como catecol, ácido gálico, l-dopamina, ácido 

clorogénico o maltol (Figura 2.5), son compuestos modelo de poli-fenoles que ocurren 

naturalmente en las aguas y también son capaces de formar ligandos por interacción con Al13 

(Forde y Hynes, 2002).  
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Sin embargo, con respecto a sus reacciones con ligandos orgánicos fenólicos, se ha 

demostrado que el polímero Al13
7+ es considerablemente más inestable que el Al3+, ya que la 

descomposición del Al13 es claramente promovida en la presencia de estos compuestos.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.5. Estructura de ligandos fenólicos (Forde y Hynes, 2002) 

 

Aunque el aluminio es el tercer elemento de mayor abundancia en la corteza 

terrestre, su concentración en suelos y aguas superficiales es baja, debido a la poca  

solubilidad de los silicatos de aluminio [Men+SiO2.Al2O3.nH2O] e (hidr)óxidos [Al(OH)3, Al2O3]. 

Sin embargo, como resultado de la acidificación de suelos, el Al (III) puede ser movilizado de 

los minerales del suelo (Cronan et al., 1986). Su toxicidad depende críticamente de la 

especiación química. Es importante notar que los complejos Al (III) polinucleares resultan ser 

más tóxicos para las plantas y peces que las especies mononucleares (Handy y Eddy, 1989; 

Parker et al., 1989). 

 

Por lo tanto, la especiación del Al (III) en aguas naturales es, principalmente, una 

función de la concentración total, pH de la solución y la presencia de ligandos complejo-

formadores. La concentración del aluminio disuelto está frecuentemente cerca del equilibrio 

con la fase Al(OH)3. A pH mayores se incrementa la concentración de Al(OH)3 (Wright et al., 

1988).  

 

También pueden lograrse condiciones favorables para la formación del polímero Al13 

si se neutralizan las soluciones ácidas de Al (III) en un período de tiempo que va desde varias 

horas a unos pocos días. Debido a que la formación del Al13 es significativamente más rápida 

que la precipitación de las fases del Al(OH)3, es posible obtener soluciones metaestables que 

contengan Al13 que se encuentren sobresaturadas respecto al Al(OH)3 sólido.  

 

Catecol    Ácido clorogénico  L- Dopamina 

              Ácido gálico       Ácido Gálico Ester Metílico      Ácido Salicílico         

Maltol 
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Después de ser filtradas, soluciones con Al13 a pH  5 pueden ser almacenadas por un 

tiempo de varios meses sin que ocurra alguna transformación notable (Furrer et al., 1992).  

Esto se debe a que si no se encuentran presentes cantidades significativas de sólidos, el Al13 

resulta ser un polímero de larga vida a pesar de su desventaja termodinámica comparada con 

la gibbsita (Al(OH)3). Por otra parte, a pH mayores (básicos) se forma únicamente el ión 

aluminato, de acuerdo a la siguiente reacción [2-1] en agua: 

 
 Al(OH)3 [s]  +  NaOH [aq]   [Al(OH)4]Na [hidrogel]  [2-1] 

 

En la Figura 2.6 se muestran las diferentes especies predominantes del aluminio que 

se forman a diferentes niveles de pH (Al 3+, Al13 7+, AlOH 2+, Al(OH)2
+, Al(OH)3, Al(OH)4

- ,  

Al2(OH)2
4+ , Al3(OH)4

5+ ).       

 

 

 

Figura 2.6. Especies predominantes de aluminio (III) en función del pH 

 

 

      Al 3+ ≤ 40 %                 
                               
      Al13 

7+ ≥ 60 %                 
                               
      + otras especies 

polinucleares 
                

                     [Al(OH)4]Na [hidrogel]    
              Al (OH)3↓[s]             
 ácido             básico  

                               
pH 0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 

                               
[H+], mol/L  10 -2 10 -4   10 -7   10 -10 10 -12   
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2.3.  Ozonación de Aguas Residuales 

 

Cuando el ozono se utiliza como complemento de, o en combinación con, otros 

métodos de tratamiento como el TPA, es posible lograr mejoras en el desempeño de los 

procesos y en la calidad de los efluentes tratados. Esto se debe a las propiedades que el O3 

tiene como microfloculante, como desinfectante y como oxidante altamente efectivo para 

transformar la materia presente en aguas residuales (Orta et al., 1998; Reckhow et al., 1992; 

Gunten, 2003b).  

 

Sin embargo, en cuanto a la mejora del desempeño del TPA (microfloculación) existe 

escasa literatura disponible sobre el efecto del ozono en la coagulación de aguas residuales. 

Hasta la fecha, la mayoría de los trabajos publicados se enfocan a estudiar el efecto del 

ozono como etapa de pre-tratamiento (preozonación) de aguas naturales para fines potables 

(Chen et al., 2009; Chiang et al., 2009; Singer, 1990; Siddiqui et al., 1997). Mientras que la 

información publicada sobre su aplicación durante el TPA en combinación con coagulantes 

sin adición de floculantes (enfoque central del presente trabajo) es inexistente. Así mismo, se 

tienen documentados muy pocos datos acerca del efecto de las aguas tratadas con ozono en 

la productividad en plantas de cultivo y/o los efectos fitotóxicos que la aplicación de éstas 

puedan ocasionar.  

 

A continuación se presentan algunos aspectos relevantes del uso del ozono en en el 

tratamiento de aguas, tales como su forma de reaccionar, interacción con compuestos y 

materia orgánica, posibles mecanismos de microfloculación durante la preozonación y 

ventajas que presenta para la reducción de subproductos tóxicos durante la desinfección.  

 

2.3.1. Mecanismos de Reacción del Ozono 

Considerando los mecanismos de reacción citados en la literatura, en el agua, el 

ozono puede reaccionar de dos formas (Langlais et al., 1991): 

 

a) Adiciones electrofílicas a cualquier enlace múltiple presente, por reacción directa con 

el ozono molecular. 

b) Reacciones por radicales libres, generados de forma indirecta cuando el ozono se 

descompone en el agua, atacando a las moléculas presentes. 

 

En el caso de la reacción indirecta, los radicales libres son especies químicas que 

tienen muy corta vida y poseen un poder de oxidación mayor que el del ozono (Tabla 1.1. 

Potenciales de oxidación de algunos oxidantes). Cuando se promueve la formación de 

radicales libres (OH) mediante el empleo de promotores (como por ejemplo, peróxido de 
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hidrógeno, H2O2; óxido de titanio, TiO2; o radiación UV), se habla de un proceso de oxidación 

avanzada (POA).  

 

En la práctica, tanto las reacciones directas del ozono y las reacciones indirectas (por 

oxidantes secundarios, como radicales libres de OH) se llevan a cabo simultáneamente. Una 

de ellas será la predominante, dependiendo de varios factores, tales como la temperatura, el 

pH y la composición química del agua.  

 

La materia orgánica, sólidos disueltos y componentes del agua serán oxidados a 

diferentes grados por ambos mecanismos, representados a continuación (Figura 2.7). 

 

 
Figura 2.7. Mecanismos de oxidación del ozono 

 

2.3.1.1. Reacciones Directas  

El ozono puede reaccionar como un dipolo 1-3 (teniendo la posibilidad de realizar 

ciclo-adiciones), como agente electrofílico o agente nucleofílico. Estos tres tipos de 

reacciones normalmente ocurren en soluciones que contienen contaminantes orgánicos.  

 

a) Ciclo-adición  

Debido a su estructura, el ozono puede realizar una ciclo adición en compuestos con 

enlaces insaturados (dobles o triples enlaces). Esto conduce a la formación de compuestos 

llamados 'ozónidos' (I), como se muestra en la Figura 2.8.  

 

 
Figura 2.8. Cicloadición dipolar, teniendo como producto un ozónido (I) 
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En una solución protónica como el agua, el ozónido primario se convierte a un 

aldehído, cetona o zwitterión (Figura 2.9). El zwitterión (II) eventualmente se convertirá en 

peróxido de hidrógeno y compuestos carboxílicos.  

 

 

 
 

Figura 2.9. Interacción del ozónido con moléculas de agua 

 

 

b) Reacciones electrofílicas 

Las reacciones electrofílicas ocurren en soluciones de sustancias que poseen alta 

densidad electrónica y principalmente en aquellas que contienen un alto nivel de 

compuestos aromáticos. Los compuestos aromáticos que presentan sustitución de grupos 

electrodonadores (tales como -OH y -NH2), tienen una alta densidad electrónica en las 

posiciones orto y para, mismas que interaccionarán activamente con el ozono. 

 

A continuación, se muestra un ejemplo de una reacción entre el ozono y fenol (Figura 

2.10), misma que ocurre con relativa rapidez. De acuerdo a este mecanismo, se forman 

estructuras intermediarias como hidroquinonas, mismas que al seguir interaccionando con el 

ozono se ven sometidas a un rompimiento del anillo aromático generando una mezcla de 

ácidos y aldehídos mucónicos como también ácidos maleícos y fumáricos, que en una 

subsecuente oxidación generan ácidos oxálico, glioxálico y fórmico. En una etapa final la 

oxidación conduciría a la mineralización total del hidrocarburo aromático hasta CO2 (Langlais, 

et al., 1991). 
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Figura 2.10. Reacción electrofílica entre el fenol y ozono 

 

c) Reacciones nucleofílicas 

 Las reacciones nucleofílicas ocurren principalmente en lugares donde existe una 

carencia de electrones y en particular en los compuestos de carbono que contienen grupos 

aceptores de electrones, tales como  -COOH y –NO2. En estos casos, las velocidades de 

reacción son menores (Gunten, 2003a). 

 

De lo anterior, se deduce que la oxidación directa por ozono posee un mecanismo de 

reacción muy selectiva, en la que el ozono reacciona rápidamente con la materia orgánica 

que contiene enlaces dobles, grupos aromáticos activados o aminas. De esta forma, el ozono 

reacciona más rápido con compuestos orgánicos ionizados y disociados que con moléculas 

neutras. Los grupos sulfuro también se oxidan rápidamente por ozono. Los sustituyentes 

electro-aceptores (-Cl,-NO2, -COOH) causan una disminución de la velocidad de reacción, 

mientras que los donadores de electrones (-NH3,-OH,-O, -OCH3) causan un aumento en la 

velocidad de reacción.  

 

Por otro lado, para la mayoría de los compuestos inorgánicos en el agua, la velocidad 

de reacción es relativamente alta (Tabla 2.7).  

 

Tabla 2.7. Cinética de la oxidación de algunos compuestos 
inorgánicos con ozono a temperatura ambiente (Gunten, 2003a) 

Compuesto kO3 (M
-1 s-1) t1/2 

a 

Nitritos (NO2
-
)  3.7 x 10

5
 0.1 s 

Amoníaco (NH3/NH4
+
)  20/0 96 h 

Cianuro (CN
-
)  10

3
-10

5
 ~ 1 s 

Arsenito (H2AsO3
-
)  > 7 82 min 

Bromuro (Br
-
)  160 215 s 

Sulfuros 
H2S  ≈ 3 x 10

4
 ~ 1 s 

S
2-

  3 x 10
9
 20 μs 

Manganeso (Mn(II))  1.5 x 10
3
 ~ 23 s 

Hierro (Fe(II))  8.2 x 10
5
 0.07 s 

a
: Tiempo de vida medio a pH=7 para una concentración de ozono de 1 mg/L (exclusivamente reacción directa con ozono) 
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El mecanismo de reacción principal para la oxidación de compuestos inorgánicos está 

determinado por la transferencia de un átomo de oxígeno extra (proveniente del ozono) a los 

compuestos inorgánicos. Asimismo, la velocidad de reacción también resulta mayor para los 

compuestos inorgánicos que se encuentran ionizados y de forma disociada. 

 

En resumen, el ozono oxida directamente los compuestos orgánicos de forma 

selectiva y parcial. Por otra parte, un gran número de compuestos inorgánicos se oxidan muy 

rápidamente.  

 

2.3.1.2. Reacciones Indirectas  

En contraposición con las reacciones moleculares del ozono (directas), las reacciones 

del radical OH son principalmente no selectivas. Las reacciones indirectas en un proceso de 

oxidación con ozono pueden ser muy complejas, las cuales se llevan a cabo, 

secuencialmente, de acuerdo con los siguientes pasos: a) Iniciación, b) Reacción en cadena 

por radicales y c) Terminación.  

 

Las reacciones por radicales libres se ven favorecidas a valores de pH elevados. Bajo 

estas condiciones se puede lograr degradar compuestos resistentes a la oxidación directa por 

ozono (pesticidas, compuestos aromáticos y solventes clorados). La Tabla 2.8 muestra las 

especies químicas que actúan como iniciadores, promotores o inhibidores de reacciones 

radicalarias en las aguas. Los mecanismos de las reacciones indirectas se presentan a detalle 

en Orta (1992). 

 

 

2.3.2. Interacción del Ozono con la Materia Orgánica de las Aguas  

El ozono es inestable en el agua, por lo que el decaimiento en su concentración está 

caracterizado por un decrecimiento inicial rápido, seguido de una segunda fase en donde la 

cantidad de ozono disminuye con una cinética de primer orden. 

 

Tabla 2.8. Iniciadores, promotores e inhibidores de radicales 

Iniciador Promotor 
Receptor de radicales  

(inhibidor) 

OH 
-
 Ácidos húmicos (AH) HCO 3 

-
 y CO 3 

2 -
 

H 2 O 2 Hidrocarburos aromáticos PO 3 
4 -

 

Fe 
2 +

 Alcoholes primarios y secundarios 

Ácidos húmicos (AH) 

Aril-R 

Alcohol tert-butílico (TBA) 
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2.3.2.1. Reacciones del Ozono con la Materia Orgánica 

El mecanismo y la cinética de las reacciones elementales involucradas en la 

descomposición del ozono ha sido ampliamente reportada en en la literatura (Staehelin y 

Hoigné, 1985; Forni et al., 1982; Bühler et al., 1984; Tomiyasu et al., 1985; Sehested et al., 

1998). Dependiendo de la calidad del agua, el tiempo medio de vida del ozono se encuentra 

en un rango que va desde segundos hasta horas (Hoigné, 1998; Stettler et al., 1998).  

 

La estabilidad del ozono depende en gran medida del pH del agua (Pera et al., 2004), 

como también del tipo y contenido de la materia orgánica disuelta y su alcalinidad. A pH 

ácido (pH<4) el ozono reacciona en forma directa con la mayoría de compuestos que 

contienen enlaces insaturados, como C=C, C≡C y N=N . Por otro lado, en condiciones básicas 

(pH>9) prevalece la oxidación indirecta, donde el ozono se descompone y se producen 

radicales hidroxilo, los cuales reaccionan indiscriminadamente con un amplio rango de 

compuestos orgánicos e inorgánicos del agua, incluyendo al ozono. La reacción entre el 

ozono y los radicales •OH (reacción [2-2]), ocurre en un proceso rápido. Se ha reportado una 

constante de velocidad de 2 x 109 M-1s-1 (Sehested et al., 1984). Esta reacción conduce al 

consumo de ozono y radicales •OH, bajando así la capacidad de oxidación del sistema. 

 

 • OH  + O3  O2 + HO2 •           [2-2] 

 

La materia orgánica natural (MON) también afecta la estabilidad del ozono ya sea 

reaccionando directamente (reacciones [2-3] y [2-4]) o bien, indirectamente, a través de la 

inhibición de radicales •OH y oxígeno (reacciones [2-5] a [2-8]). 

 

 O 3 + MON1   MON1OX [2-3] 

 O 3 + MON2   MON2 +• + O3
• -  [2-4] 

 • OH + MON3   MON3 • + H2O   ó   MON3 • + OH –    [2-5] 

 MON3 • + O2   MON3-O2
•  MON3+ + O2

• -   [2-6] 

 • OH  + MON4  MON4 + H2O    [2-7] 

 MON4• + O2   MON4-O2
•  sin la formación de O2

• -   [2-8] 

 

Las reacciones directas con el ozono [2-3] y [2-4] generalmente se atribuyen a 

interacciones con enlaces dobles, sistemas aromáticos activados, aminas y sulfuros.  

 

Por otra parte, las reacciones en cadena con la MON conducen a un consumo 

acelerado del ozono que también finaliza con la participación de los inhibidores. Los 

inhibidores son entidades que no liberan radical superóxido (O2
• -) después de la reacción con 
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radicales •OH. En las aguas, éstos consisten de una fracción de la MON (MON4 en Reacción 

[2-8])  y carbonato/bicarbonato (Reacciones [2-9] y [2-10], Buxton et al., 1988). 
 

 • OH  + CO3
2-   CO3

•- + OH-           [2-9] 

 • OH  + HCO3
-   CO3

•- + H2O          [2-10] 
 

A pesar de que las constantes de velocidad para las reacciones de todas las especies 

inorgánicas (incluido el carbonato) son conocidas, es difícil valorar la estabilidad del ozono en 

aguas debido al efecto desconocido de la MON. Particularmente es imposible estimar la 

fracción de MON que promueve o inhibe el decaimiento del ozono (Gunten, 2003a). 

 

2.3.2.2. La Materia Orgánica y las Sustancias Húmicas 

La materia orgánica en el medio ambiente se presenta tanto en forma de partículas 

sólidas como disuelta (Odum, 1995). La degradación microbiana de la materia orgánica y 

materia vegetal muerta, resulta en la formación de sustancias húmicas (humus), compuestas 

principalmente por ácidos húmicos (AH), los cuales son bastante resistentes a una 

descomposición ulterior, por lo que pueden permanecer como parte estructural del 

ecosistema por un tiempo considerable.  

 

Las sustancias húmicas en los suelos y sedimentos se pueden dividir en tres fracciones 

principales: los ácidos húmicos, ácidos fúlvicos (AF) y huminas.  Como se observa en la Figura 

2.11, los grupos funcionales que más contribuyen a la carga superficial y reactividad de las 

sustancias húmicas son los grupos fenólicos y carboxílicos, al contar con constituyentes de 

quinonas, fenoles, catecol y azúcares.  

 

 
Figura 2.11. Representación gráfica de los componentes químicos de  

las sustancias húmicas (Stevenson, 1994) 
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Otra característica importante de los AH es su densidad de carga. Las moléculas 

pueden formar una estructura que se mantiene unida por fuerzas no covalentes, como las 

fuerzas de Van der Waals, enlaces CH- y - (Piccolo, 2002). Además, los ácidos húmicos 

pueden formar complejos con los iones metálicos que comúnmente se encuentran en el 

agua. La presencia de grupos carboxílicos y fenólicos hacen que los ácidos húmicos tengan la 

capacidad de formar complejos con iones metálicos (Mg 2 + , Ca 2 + , Fe 2 + y Fe 3 +). Esta 

formación de complejos quelados es un aspecto importante para la regulación de la 

biodisponibilidad de los iones metálicos (Ghabbour y Davies, 2001). 

 

2.3.2.3. Importancia de los Ácidos Húmicos en el Agua 

La presencia de los AH en las aguas puede tener un impacto significativo en la 

tratabilidad de la misma y en el éxito de los procesos de desinfección química. Por lo tanto, 

es importante considerar su evolución en los en los trenes de tratamiento de aguas.  

 

Sin embargo, debido a que los ácidos húmicos están constituidos por un amplio 

numero de moléculas orgánicas con diferentes estructuras químicas y asociaciones físicas, así 

como su variación entre cada tipo de agua, no resulta práctico medir sus concentraciones 

exactas. Por esta razón, la cantidad de ácidos húmicos es estimada de acorde al contenido de 

la materia orgánica, típicamente a partir de las concentraciones de carbono orgánico total 

(COT) o carbono orgánico disuelto (COD). 

 

2.3.2.4. Efecto de los Ácidos Húmicos en el Suelo 

Los efectos benéficos de adicionar materia orgánica al suelo han sido siempre 

reconocidos por los agricultores (Hessen y Tranvik, 1998). Como se mencionó antes, las 

sustancias húmicas se encuentran presentes en los humus de los suelos. 

Siendo el humus rico en materia orgánica, los ácidos fúlvicos que contiene resultan en 

una excelente fuente de nutrientes para las plantas. Por otra parte, sus ácidos húmicos y 

huminas, son altamente insolubles y más difíciles de degradar (inclusive por 

microorganismos) por lo que terminan adhiriéndose a las arcillas de los suelos. Esto implica 

que los AH y huminas no sean una fuente directa de nutrientes para las plantas, pero si 

representan un papel importante en proveer estructura y textura a los suelos (di Giovanni et 

al., 1998).  

 

En este sentido, se reconoce que el humus ejerce influencia en la fertilidad de los 

suelos a través de su efecto en incrementar la capacidad de retención de agua. Además, ya 

que las plantas han demostrado absorber y trasladar moléculas orgánicas complejas de 

algunos insecticidas, no se puede descartar por completo la idea de que las plantas pueden 
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ser capaces de absorber las formas solubles de las sustancias húmicas. También, esto puede 

ser un paso determinante para el transporte de algunos óxidos metálicos insolubles 

requeridos por las plantas hacia sus tejidos. 

 

2.3.3. Efecto del Ozono en la Microfloculación  

2.3.3.1. Mejora de los Procesos de Clarificación de Agua 

La separación de partículas en el tratamiento de aguas puede ser mejorada por la 

preoxidación con diferentes compuestos como ozono, cloro, dióxido de cloro, permanganato 

y cloraminas. Los efectos dependerán del tipo de agua, estación del año, dosis de oxidante y 

los procesos de separación aplicados (Jekel, 1998). 

  

Por sí mismo, el ozono no es un agente de floculación ni tampoco de precipitación, 

más bien es un agente oxidante que repetidamente aparece vinculado con el fenómeno de 

microfloculación que se presenta cuando se trata un efluente con ozono. Sin embargo, se ha 

observado que la preozonación de las aguas mejora los procesos de coagulación y 

floculación, por lo que indirectamente, también es capaz de promover el alargamiento de la 

vida útil de los medios filtrantes (Rice et al., 1981).  

 

Una de las ventajas de utilizar ozono, es que éste actúa de manera similar a un 

coagulante pero sin dejar productos residuales como sales de hierro y aluminio o floculantes 

poliméricos (Jekel, 1986a). El ozono, al aplicarlo a bajas dosis antes de la coagulación y 

floculación o filtración rápida, mejora la remoción de la materia suspendida de forma 

considerable (Maier, 1979; Jekel, 1983; Saunier et al., 1983).  

 

La mayoría de publicaciones, cuando se refieren a la acción del ozono sobre la materia 

orgánica, reportan la reducción del color, olor y sabor del agua; efecto que puede ser 

percibido directamente sin necesidad de recurrir a procedimiento analítico alguno o a 

instrumentos de medición. En todo caso, las variaciones de color pueden evaluarse 

cuantitativamente por medio de un proceso fotométrico simple, y en el caso de aguas 

fuertemente coloreadas esto puede hacerse directamente en la región del espectro visible. Si 

se comparan los espectros de absorción UV de las aguas preozonadas con las no ozonadas, se 

pueden observar valores más bajos de los coeficientes de extinción () para las primeras.  

 

Parte de la materia orgánica disuelta, al ser ozonada, es convertida a compuestos 

altamente oxigenados, los cuales floculan dando como resultado un incremento de la 

turbiedad (al pasar de ser materia disuelta a suspendida). En estos casos la ozonación es 

usualmente seguida por un paso de filtración. 
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En el caso de las aguas que contienen altas cantidades de COD, la ozonación también 

produce un medio acuoso con altos niveles de oxígeno disuelto y compuestos orgánicos que 

son más fácilmente asimilables por organismos biológicos. Al mismo tiempo, el COD se puede 

ver incrementado debido a la transformación de compuestos orgánicos de mayor peso 

molecular que dan origen a sustancias solubles de menor peso molecular (Orta et al., 2011), 

aumentando así su biodisponibilidad. Este fenómeno se ejemplifica en la Figura 2.12, donde 

se muestra cómo se genera una estructura orgánica hidrosoluble que contiene un grupo 

carboxílico polar, que se formó a partir de un compuesto orgánico insoluble.  

 

 
 

Figura 2.12. Generación de una estructura orgánica que contiene un grupo carboxílico polar 
a partir de la oxidación de un compuesto no polar 

 

Luego de la ozonación es posible también observar una reducción de los pesos 

moleculares. Al comparar la demanda química de oxígeno (DQO) se puede constatar que 

ocurre una transformación de las moléculas orgánicas originales a compuestos polares 

enriquecidos en oxígeno. 

 

Adicionalmente, el ozono logra una conversión química de los constituyentes 

orgánicos presentes, sin llegar a una oxidación completa a dióxido de carbono y agua. La 

oxidación parcial de los compuestos orgánicos con el ozono los hace biológicamente 

degradables mucho más rápidamente que antes de su oxidación. 

 

Similarmente, debido a la ozonación, es posible la formación o el incremento en la 

cantidad de ácidos orgánicos presentes. Basándose en muchos experimentos con varios 

influentes acuosos (Maier, 1984), se pudo afirmar que durante la ozonación se forman 

grupos carboxilo (-COOH) que predominan cuantitativamente (por titulación con hidróxido 

de tetrabutilamonio (HTA) se logra medir el incremento en la concentración de estos grupos 

en función de la concentración de ozono). En la Figura 2.13 se presenta esta tendencia. 
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Dependiendo de la fuente del agua, es posible que un porcentaje considerable de los átomos 

de carbono original sean oxidados a carboxilos (-COOH) como resultado de la ozonación.  
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Figura 2.13. Formación de ácidos orgánicos durante la ozonación  

(Adaptado de Maier, 1979). 

 

2.3.3.2. Microfloculación Asociada con la pre-Ozonación 

La degradación de compuestos orgánicos por el ozono, evitaría que algunas especies 

orgánicas originales (sin ninguna alteración química) bloqueen, inhiban o reduzcan la acción 

de las sales metálicas de hierro o aluminio en la desestabilización de las partículas coloidales 

presentes en las aguas. Los medios acuosos que se encuentran fuertemente coloreados y que 

contienen ácidos húmicos son susceptibles a la floculación de la materia orgánica coloidal 

(Gomella, 1972). La microfloculación puede verse mejorada por el ozono que degrada 

parcialmente algunas macromoléculas orgánicas al oxidarlas.  

 

Además, el ozono es capaz de provocar una acción gelante de algunas sustancias 

orgánicas (Cromley y O’Connor, 1976), lo que favorecería el proceso de contacto y adhesión 

de las partículas dispersas a las geles formadas y así formar aglomerados que se agrupan y 

sedimentan más fácilmente, promoviendo de esta manera varios de los procesos de 

coagulación y floculación descritos previamente.  

 

En el caso de la preozonación de las aguas, existen varios reportes sobre los efectos 

del ozono en la coagulación y floculación que no pueden interpretarse por un solo 

mecanismo.  

 

Reckhow et al. (1986) propuso que el ozono incrementa la desestabilización/ 

agregación de partículas, la lísis de las algas y libera biopolímeros.  
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Jekel (1994) indica que para el tratamiento de agua potable y residual, los efectos de 

la preozonación se pueden explicar mediante la floculación de algas, desestabilización de 

partículas y polimerización de orgánicos disueltos, mencionando la existencia de una “dosis 

óptima de ozono”. 

 

La Asociación Internacional del Ozono (por sus siglas en inglés, IOA) en su publicación 

periódica Ozone News hace referencia al proceso de microfloculación por ozono, 

estableciendo que la microfloculación es el término para definir el efecto de la preozonación 

en la remoción de partículas en procesos de clarificación y filtración (IOA, 2006). Para 

describir este efecto también se emplean los términos “desestabilización de partículas 

inducidas por ozono” o “efectos de coagulación del ozono”. Algunos de los principales 

efectos de la preozonación incluyen: 

 El desplazamiento en la distribución del tamaño de partícula a diámetros mayores. 

 Mejora en la remoción de carbono orgánico total (COT) y disuelto (COD). 

 Mejora en la remoción de partículas en la filtración. 

 Incremento en las tasas de sedimentación de los lodos. 

 Beneficios estacionales coincidentes con elevados contenidos de algas. 
 

Entre las ventajas potenciales se mencionan: 

 El decremento en dosis de coagulante requeridas para lograr una turbiedad de 

efluente deseada o remoción de COT. 

 Prolongación del tiempo de uso de filtros. 
 

En el contexto de clarificación de las aguas, los coagulantes químicos (como el sulfato 

de aluminio) se añaden para decrementar la estabilidad de partículas. Sin embargo, se ha 

demostrado que el ozono, al emplearse como preoxidante para el tratamiento de aguas 

ayuda también a desestabilizar y agregar partículas, pero mediante los siguientes 

mecanismos hipotéticos debidos a la aplicación del ozono (Reckhow et al., 1986):  

 Incremento del contenido de los ácidos carboxílicos, que pueden lograr una mayor 

asociación de aluminio, magnesio y calcio con la MON, resultando en la precipitación 

de complejos metal-humato formados, o una mejora de la adsorción de partículas 

suspendidas en los flóculos formados. 

 Reducción del peso molecular de los orgánicos adsorbidos, causando la desorción de 

las coberturas orgánicas de las partículas estabilizadas y reduciendo las barreras 

estéricas y electrostáticas para la coagulación. 

 Polimerización de la MON, lo que puede llevar a la agregación de partículas mediante 

reacciones de puenteo químico. 

 Ruptura de complejos de hierro y manganeso, que resultan en la producción in-situ 

de coagulantes. 
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 Liberación de biopolímeros por la ruptura de algas, los que pueden funcionar como 

polímeros coagulantes. 
 

Por otra parte, en la interacción de las sales de aluminio con los ácidos húmicos 

durante los procesos de floculación, Jekel (1986b) enfatiza sobre el uso del ozono a bajas 

dosis para tomar ventaja del efecto de la microfloculación en las partículas coloidales. 

Mientras que la carga de la mayoría de las partículas inorgánicas que ocurren de forma 

natural depende del pH, la materia orgánica natural (MON) es la que regula la química de 

superficie. La sorción de la MON sobre la superficie de las partículas generalmente produce 

una carga superficial negativa, lo que resulta en un incremento en la estabilidad entre las 

partículas, evitando la agregación de las partículas y subsecuente sedimentación de las 

mismas (Chandrakanth et al., 1996).  

 

Reckhow et al. (1993) sugieren que el ozono reduce el efecto estabilizador de la MON 

en las partículas suspendidas al oxidar la fracción de mayor peso molecular, que es la más 

fuertemente adsorbida. El ozono altera la MON de dos formas : 

a) Rompimiento oxidativo de las moléculas más grandes produciendo moléculas más 

pequeñas. 

b) Incremento en la polaridad de las moléculas que resultan como subproductos de una 

oxidación parcial.  
 

Más de un mecanismo puede ser responsable para que ocurra la microfloculación. Es 

importante recordar que la facilidad y rapidez de la coagulación de las partículas coloidales 

depende de su carga superficial. Asimismo, como se ha venido mencionado, la ozonación de 

los constituyentes orgánicos del agua  da lugar a la formación de compuestos más polares 

(con grupos hidroxílicos y carboxílicos), enriquecidos en oxígeno y más pobres en dobles 

enlaces. Debido a una mineralización parcial y rompimiento de las moléculas originales, las 

nuevas moléculas formadas presentan pesos moleculares más bajos, a pesar de que 

presentan un mayor número de grupos hidroxilos, carbonilos y carboxílicos. Estos cambios 

inducidos por el ozono en las estructuras químicas se realizan por dos procesos opuestos y 

simultáneos (Maier, 1984).  

 

El primero de ellos es la producción de precipitados de los compuestos orgánicos 

originalmente disueltos. Al preozonar aguas con alto contenido orgánico, algunos de los 

productos de oxidación se vuelven precipitables. Sin embargo, durante este proceso se 

observa un incremento inicial en la turbiedad (debido a la conversión de sustancias disueltas 

al estado coloidal) antes de comenzar a decrecer nuevamente. Este proceso depende 

fuertemente de la estructura total de las moléculas presentes. 
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 Debido a la aplicación del ozono, por ejemplo, se forman sales metálicas alcalino-

térreas de ácidos orgánicos, las cuales son insolubles y precipitan. Este tipo de sedimentación 

se debe principalmente a reacciones de precipitación química, ya que los cambios causados 

por el ozono, mejoran la adsorción y facilitan formación de puentes químicos entre las 

sustancias orgánicas y las partículas minerales coloidales. Como resultado, estas últimas se 

aglomeran y se mejora el proceso de microfloculación con bajas dosis de ozono.  

 

En el segundo caso, la desestabilización de las partículas suspendidas, aunada a la 

polarización de moléculas orgánicas que facilita su solubilización en las aguas, debe 

considerarse como ‘floculación verdadera’. La ozonación provoca un incremento en la 

polaridad de la materia orgánica presente en el agua (por ejemplo, al modificar los grupos 

funcionales de las sustancias húmicas), así como también una disminución de su peso 

molecular por el rompimiento de enlaces.  

 

De esta forma, los constituyentes orgánicos ozonados presentan un carácter 

polielectrolítico, debido a la naturaleza y cantidad de los grupos funcionales modificados o 

alterados al haber sido oxidados. Esto representaría la formación in-situ de compuestos con 

características similares a las de los floculantes poliméricos comúnmente empleados en el 

tratamiento de aguas. De esta forma, se contribuye a la formación de puentes o 

reticulaciones entre las partículas adsorbidas y las especies coagulantes.   

 

Independientemente de la turbiedad inicial, la materia suspendida puede ser 

removida más eficientemente al preozonar el agua. Para el tratamiento de agua potable, al 

aplicar dosis apropiadas de ozono (entre 0.5 a 2.3 mg O3 /L) se logra reducir la turbiedad 

entre un 20 a 40 % (Maier, 1984). Esto hace posible que se requieran menores cantidades de 

coagulante, por el efecto floculante que tiene el ozono sobre las sustancias húmicas. Como 

resultado, se logra una mejora en la floculación y posterior filtración de sustancias coloidales. 

Sin embargo, si las aguas poseen un alto contenido de arcillas, la turbiedad inicial disminuye 

casi linealmente con la aplicación de ozono hasta llegar a una dosis después de la cual la 

turbiedad se mantiene constante. 

 

Por otro lado, la distribución del tamaño de partículas en las aguas también se ve 

afectada con la preozonación, teniendo diferentes efectos de acuerdo a la dosis empleada. Al 

aplicar 1 mg O3 /L el número de partículas más pequeñas se disminuye y el de las más 

grandes incrementa.  Con 2.5 mg O3 /L este fenómeno es todavía detectable aunque en un 

menor grado; en cambio, a dosis mucho mayores el efecto inicial es revertido (Maier, 1979).  
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2.3.3.3. Estudios Recientes sobre el Efecto de Microfloculación por Ozono 

Los métodos o procesos que incrementan la remoción de sólidos suspendidos 

mejoran la calidad del agua, por lo que pueden reducir potencialmente algunos costos de 

operación. De aquí la importancia de estudiar los efectos que pueden lograr mejoras en los 

procesos, tales como la microfloculación por ozono en el tratamiento de aguas, aplicados a 

diversos métodos de tratamiento.  

 

Un estudio de Amy et al. (1991) sobre la especiación de trihalometanos por el uso de 

ozonación y adsorción en carbón activado, presenta que bajas dosis de O3 (≤0.5 mg O3/mg 

COD) logran la mejora de la microfloculación, mientras que dosis mayores (≥ 1.0 mg O3/mg 

COD) son utilizadas para la destrucción oxidativa de la materia orgánica disuelta (MOD). 

 

Paode et al. (1995) realizaron un estudio comparativo entre la utilización de ozono y 

el uso combinado de ozono con peróxido de hidrógeno en la desestabilización y agregación 

de partículas, mejorando la calidad del agua filtrada. Se determinó que en todos sus 

experimentos se observó la desestabilización de partículas, sin embargo el agregamiento de 

las mismas solo ocurrió a bajas dosis de ozono (2 mg/L) y en todos los tratamientos de ozono 

con peróxido a todas las dosis. Comparado con la coagulación con sulfato de aluminio, al 

emplearlo en combinación con las dos opciones anteriores, se observa una mejora en la 

floculación y la calidad del agua filtrada. Adicionalmente, al aplicar estas preoxidaciones se 

reduce considerablemente el requerimiento del coagulante.  

 

Summerfelt y Hochheimer (1997) recopilan que la microfloculación puede mejorar la 

remoción de sólidos a través de la sedimentación, flotación directa y filtración granular o de 

micromembrana. 

 

Adicionalmente, Summerfelt et al. (1997) asociaron la microfloculación inducida por 

ozono a la mejoría en la filtración en cuanto a la reducción en la acumulación de SST y DQO 

en un sistema de acuacultura recirculante. La mejoría en la remoción de los sólidos es 

aducida a la posible oxidación que produce la precipitación de moléculas orgánicas disueltas 

y la microfloculación de sólidos orgánicos coloidales, tal y como ha sido descrito previamente 

por Maier (1984). Asimismo, mencionan que la reducción del taponamiento de los filtros se 

debe probablemente a que durante la microfloculación se incremente el tamaño de 

partículas. 

 

Los efectos de la microfloculación son empleados por Kim et al. (2005) para reducir la 

presión de transmembrana al burbujear ozono en vez de aire para la filtración de agua de 

lluvia.  
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László et al. (2009) estudiaron el efecto de la preozonación en la filtrabilidad de aguas 

residuales de una lechería con nanomembranas. Establecieron que el efecto del ozono en la 

microfloculación ocasionó menores niveles de ensuciamiento de las membranas. A bajas 

dosis se ozono, obtuvieron una mayor degradación de moléculas de alto peso molecular, 

ocasionando un incremento del flux (volumen de permeado por unidad de área y tiempo) y 

un decremento en la resistencia de la membrana. Sin embargo, a dosis mayores registraron 

un incremento en la formación de geles. Concluyeron que con la microfloculación del ozono, 

los microflóculos no lograron taponar los poros de la membrana, debido a que éstos forman 

una capa en la superficie de la membrana. En este sentido, más recientemente, Orta et al. 

(2011) mencionaron que es posible incrementar el tiempo de operación de las membranas: 

luego de ocho horas de operación continua, el flux normalmente se reduce 81.5% cuando no 

se emplea ozono, comparado con únicamente 40% si éste es aplicado. 

  

Por otra parte, se han continuado los estudios acerca de los efectos benéficos de la 

microfloculación por ozono al incorporarlo a sistemas recirculantes de acuacultura (Schrader 

et al., 2010). Se logra mejorar la captura y reducción en la concentración de los sólidos 

suspendidos totales (SST), la oxidación de nitritos a nitratos y reducir las concentraciones de 

moléculas orgánicas no deseadas (no biodegradables y refractarias que provocan la 

coloración de las aguas). 

 

Por último, y también para la acuacultura, Park et al. (2011) mencionan que en los 

fraccionadores de espuma, la aplicación de diferentes dosis de ozono pueden afectar las 

propiedades de sedimentación y floculación de los sólidos.  Esbozan que las diferencias de 

carga entre la molécula de ozono y partículas sólidas mejoran el atrapamiento de los sólidos 

sobre la superficie de las burbujas que ascienden en la columna de agua.  

 

Como se puede observar, la mayoría de los estudios publicados hasta la fecha se 

centran en el tratamiento de aguas naturales para uso potable o sistemas de acuacultura, 

limitándose a mencionar los efectos benéficos de la “microfloculación por ozono”, sin tratar 

de explicar las razones de las mejoras ocasionadas por este fenómeno. La literatura reciente 

tampoco logra aportar ningún nuevo concepto o modelo sobre las razones y causas que 

hacen que el ozono presente dichos efectos benéficos en el tratamiento de las aguas, y se 

remonta únicamente a referenciar la misma literatura ya presentada aquí en las Secciones 

2.3.3.1 y 2.3.3.2. Asimismo, a diferencia de la alternativa propuesta en este trabajo de tesis, 

ningún estudio publica la opción de aplicar ozono conjuntamente con el coagulante (durante 

la etapa de coagulación) sin empleo de floculantes, y se limitan a considerar al ozono 

únicamente como un preoxidante (como pretratamiento). 
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2.4. Control de los Subproductos de Desinfección Mediante Ozono 

 

El desinfectante más comúnmente empleado en el tratamiento de aguas es el cloro,  

ya que es capaz de lograr la desinfección bacteriológica, aunque tiene la desventaja que en 

presencia de materia orgáncia conlleva a la formación de subproductos con alta toxicidad y 

mutagenicidad, como son los trihalometanos (THMs).  

 

La concentración de estos subproductos debe ser controlada para reducir y/o eliminar 

sus efectos tóxicos y garantizar un uso seguro de los efluentes tratados.  

 

2.4.1. Subproductos Derivados de la Desinfección 

Mientras que el uso de desinfectantes químicos para tratar el agua ha reducido 

drásticamente las enfermedades de origen bacteriológico de las poblaciones, algunos 

reaccionan con la materia orgánica en el agua, formando sub-productos derivados de la 

desinfección (SPDs) que presentan riesgos a largo plazo para la salud. 
 

Por ejemplo, el Cloroformo (CHCl3), los bromodiclorometanos (BrCl2CH), los 

dibromoclorometanos (Br2ClCH) y el bromoformo (BrCH3), son todos componentes de los 

trihalometanos totales (THMTs). Estos son compuestos que presentes en el agua, pueden 

causar problemas en el hígado, riñón, o sistema nervioso y también incrementan el riesgo de 

padecer cáncer.  

 

En 1996, la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (US EPA) estableció 

para agua potable un límite para los THMTs de 80 μg/L y para los cinco ácidos haloacéticos1 

(AHA5) de 60 μg/L. Estos límites afectan a todos los sistemas públicos de abastecimiento de 

agua que agregan un desinfectante, sin tener en cuenta el control de la dosificación (EPA, 

1998).  

 

En México, la NOM-127-SSA1-1994 establece un límite máximo permisible de 200 

μg/L para los THMTs, para los sistemas de abastecimiento públicos y privados de agua para 

uso y consumo humano. A la vez, la NOM-201-SSA1-2002, fija el límite máximo de THMTs en 

100 μg/L para agua envasada y a granel para consumo humano.  

 

                                                           
1
 Ácidos monocloroacético (AMCA), dicloroacético (ADCA), tricloroacético (ATCA), monobromoacético (AMBA) y 

dibromoacético (ADBA) 
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2.4.2.  Reducción de la Formación de Subproductos de Cloración Mediante la 

Ozonación 

Las características de los procesos de ozonación contribuyen a la disminución de los 

subproductos de desinfección (SPDs), ya que favorecen una dosificación reducida de cloro, 

que permite mantener un efecto bactericida con una cantidad de cloro residual apropiada. 

Después de la ozonación y cloración, el cloro residual libre disponible es más persistente que 

el de una cloración directa. Esto se relaciona con la eliminación de substancias orgánicas que 

crean una demanda de cloro dentro del sistema de distribución.  

 

Las reacciones del ozono con la MON (reacciones [2-3] a [2-8]) pueden conducir a una 

remoción parcial de los precursores de los trihalometanos (THMs), haluros orgánicos totales 

(TOX), ácido tricloroacético y dicloro acetonitrilo. Por ejemplo, con respecto a la 

preozonación de aguas naturales, la formación de estos subproductos puede ser reducida en 

amplios rangos, que varían desde 5 hasta 75 % (Reckhow y Singer, 1984; Reckhow, 1986; 

Hoigné y Bader, 1988; Hoigné, 1978). Sin embargo, se ha reportado que los precursores del 

ácido dicloroacético no son alterados y los precursores de la 1,1,1-tricloroacetona inclusive 

se incrementan (Reckhow y Singer, 1984). 

 

Un efecto secundario de la reducción de la dosificación requerida de cloro (como 

resultado de la ozonación) es una disminución en la formación de SPDs, ya que existe menos 

cloro en el sistema con el que la materia orgánica puede reaccionar. Sin embargo, en el caso 

del tricloronitrometano, se ha reportado un incremento en su formación en un proceso de 

cloración después de la preozonación (Hoigné y Bader, 1988). En este caso, el aumento de los 

precursores de los SPDs puede explicarse por la generación de especies intermediarias que se 

forman por procesos de oxidación parcial (por ejemplo, la formación de compuestos 

fenólicos de la oxidación de compuestos aromáticos por radicales OH (Hoigné, 1978) y la 

formación de metil-cetonas a partir de la oxidación de olefinas con ozono).  

 

Por otra parte, se ha demostrado que la presencia de carbonato, un inhibidor de 

radicales  OH, aumenta la remoción de precursores de SPDs clorados (Reckhow, 1986). 

Debido a que el carbonato es un inhibidor para la descomposición del ozono por la reacción 

en cadena de radicales (reacciones [2-2], [2-9] y [2-10]), la vida media del ozono aumenta. 

Por lo tanto, para una dosis aplicada de ozono, el efecto que el carbonato exhibe (en la 

disminución de SPDs) puede ser explicado por una mayor exposición de la materia orgánica 

al ozono (Gunten, 2003b).  

 

Esto implica que la remoción de los precursores es más favorable mediante las 

reacciones directas con ozono. En este contexto, la formación de trihalometanos después de 
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la ozonación se reduce principalmente durante la fase inicial de la cloración de las aguas. Esto 

se atribuye a la preoxidación con ozono del resorcinol, -ceto ácidos y -di cetonas (Muñoz y 

von Sonntag, 2000), compuestos que reaccionan muy rápidamente con el ozono (Hoigné y 

Bader, 1983). Adicionalmente, se ha demostrado que el resorcinol y las estructuras del tipo 

fenol, así como también los -ceto ácidos y -di cetonas son precursores importantes para 

los SPDs clorados (Boyce y Hornig, 1983; Larson y Weber, 1992; Tretyakova et al., 1994).  

 

Sin embargo, los procesos de clarificación del agua logran una reducción directa de la 

turbiedad, e indirectamente contrarrestan la formación de SPDs al eliminar la mayor parte de 

la materia precursora de la formación de estos compuestos tóxicos. El ozono, al mejorar el 

proceso de la coagulación y microfloculación, logra disminuir aún más el potencial de 

formación de los SPDs. 

 

Finalmente, la ozonación también podría resultar en un pretratamiento efectivo para 

remover los precursores de la N-nitrosodimetilamina (NDMA) que se pueden formar en los 

sistemas de distribución durante la cloraminación. Existen estudios que demuestran que la 

NDMA se forma a partir de la reacción de monocloramina con dimetilamina u otras aminas 

(Choi y Valentine, 2002). El ozono reacciona rápidamente con aminas secundarias y por lo 

tanto, remueve eficientemente estos precursores (Muñoz y Von Sonntag, 2000). Sin 

embargo, como se mencionó antes, el ozono al no tener un poder residual en las aguas y 

ocasionar una transformación en el contenido del carbono orgánico disuelto (COD), 

incrementa las posibilidades de tener un mayor crecimiento bacteriano y limo en los 

sistemas de distribución. Esto obliga a emplear otros desinfectantes adicionales (como cloro, 

dióxido de cloro y cloraminas) a dosis menores que únicamente sirvan para tener un efecto 

residual en las aguas.  
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2.5. Empleo del TPA y O3 para Reúso de las Aguas Residuales Municipales en Riego 

Agrícola 

 

Del reuso de aguas residuales tratadas para fines agrícolas cuyos tratamientos 

incluyen el empleo de TPA y la desinfección por ozono, existen pocos reportes bibliográficos 

no obstante los beneficios que ésta opción representa en la reducción de microorganismos 

patógenos y la preservación de nutrientes en el agua.  

 

La investigaciones publicadas se han enfocado principalmente en el uso del ozono 

como etapa de pretratamiento (preozonación) para mejorar la coagulación y remoción de 

turbiedad de aguas naturales, sintéticas, industriales o sistemas de acuacultura (Reckhow et 

al., 1993; Bose y Reckhow, 2007; Chen et al., 2009; Chiang et al., 2009; Chandrakanth et al., 

1996; Liu et al., 2009; Hernández-Ortega et al., 2010; Schrader et al., 2010). Ribau y Joao 

(2006) atribuyen dicha mejora a la oxidación de la materia orgánica natural (MON) y a la 

desestabilización de partículas coloidales de las aguas naturales.  

 

Resultados similares fueron obtenidos por Liu et al. (2007) quienes destacan la 

importancia de aplicar dosis moderadas de ozono (1.6 mg/L). Barredo et al. (2005), al 

preozonar aguas textiles, concluyeron que se podía mejorar la coagulación al emplear un 

tiempo breve de pre-ozonación, disminuyendo la DQO y turbiedad del efluente.  

 

Por otra parte, en el contexto de la mejora con ozono de la clarificación de aguas 

residuales municipales, la información es casi inexistente. Uno de los primeros y pocos 

estudios publicados es el de Orta et al., 1998. En este estudio se estableció que es posible 

reducir la cantidad de coagulante requerido (y cantidad de lodos producidos) si el ozono se 

aplica a dosis relativamente bajas (3.5 mg/L) justo después de adicionar el coagulante; dosis 

mayores afectaron el desempeño de la floculación. En dicha investigación se demostró que 

0.02 g O3/g TOC mejora la remoción de partículas suspendidas y materia orgánica hasta en 

un 41 %.  

 

En lo que respecta a la naturaleza de los mecanismos que ocurren durante la mejora 

de los tratamientos de clarificación por ozono en aguas residuales son, aún hasta la fecha, 

causa de debate. Esto se debe a que varios mecanismos se presentan simultáneamente 

cuando el ozono es aplicado al inducir la desestabilización de partículas (Kai y Smith, 2005). 

Un mecanismo propuesto sugiere la polimerización de la materia orgánica y subsecuente 

puenteo entre las partículas (Grasso y Weber, 1988).  
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En la actualidad, también existe muy poca información publicada respecto al uso y 

toxicidad de los efluentes tratados con ozono en el riego de cultivos. Raub et al. (2001), 

mencionan que la presencia del ozono disuelto en el agua de irrigación puede incrementar la 

vitalidad y robustez de los cultivos, reducir plagas y los requerimientos de fertilizantes y 

mejorar la asimilación de los nutrientes del agua.  

 

Como parte de la investigación realizada para el proyecto que aquí se presenta (Orta 

et al., 2006), se estudió la desinfección de aguas residuales con ozono, con y sin TPA 

convencional. Se demostró que la aplicación de altas dosis de ozono directamente a aguas 

residuales crudas logra reducir el contenido de microorganismos (CF y HH) a niveles 

aceptables para la legislación existente, y como beneficio adicional, se incrementaron los 

rendimientos de un cultivo de importancia comercial. Empero, las cantidades de ozono 

aplicadas no pueden ser consideradas viables económicamente. 

 

La incesante necesidad de obtener nuevas fuentes de agua, hacen indispensable 

mejorar o desarrollar nuevas propuestas tecnológicas para reutilizar recursos no 

convencionales de agua. Los métodos y resultados obtenidos y presentados en este trabajo 

ayudan también a contribuir con este fin. 

 



3. METODOLOGÍA EXPERIMENTAL 
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3. METODOLOGÍA EXPERIMENTAL 

 

En este capítulo se describen los métodos, equipo y materiales utilizados para 

ejecutar la parte experimental de este proyecto de investigación, de acuerdo con los 

objetivos establecidos. La estrategia experimental aplicada se representa a continuación en 

el diagrama de la Figura 3.1.  

 

 
Figura 3.1. Diagrama general de la metodología experimental utilizada  
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Como se observa en el diagrama de la Figura 3.1, la ejecución del proyecto se 

desarrolló en las siguientes fases: 

 Muestreo y análisis del agua residual 

 Tratamiento de las aguas residuales 

 Evaluación de tratamientos primarios y desinfección 

- Tratamiento primario avanzado (TPA) 

- TPA mejorado con ozono (pre-O3TPA, O3DTPA) 

- Desinfección con ozono, hipoclorito de sodio (NaOCl), y O3 + NaOCl  

 Caracterización de la Materia Orgánica Disuelta (MOD) 

- Análisis por espectroscopía UV-Vis y FTIR 

- Fraccionamiento de la MOD (XAD-8 y XAD-4, Peso Molecular) 

 Evaluación de la aplicación de las aguas residuales tratadas en riego agrícola 

- Ensayos de fitotoxicidad 

- Pruebas de irrigación  

 

Los experimentos de tratamiento de aguas se llevaron a cabo en el Laboratorio de 

Bioprocesos e Ingeniería Ambiental del Instituto de Ingeniería de la UNAM en Ciudad 

Universitaria. En los apartados siguientes se detallan los aspectos más importantes de la 

metodología y procedimientos analíticos utilizados en cada fase. 

 

 

3.1.  Muestreo y Análisis del Agua Residual 

 

Se muestrearon aguas residuales del influente de la Planta de Tratamiento de Aguas 

Residuales (PTAR) del Cerro de la Estrella, ubicada en San Juan Xalapa, Iztapalapa, al Sureste 

de la Ciudad de México. Esta planta capta aguas residuales provenientes de descargas 

principalmente municipales, con una baja proporción de descargas industriales. Actualmente 

tiene una capacidad para procesar hasta 4 m3 s-1 de influente.  

 

El agua residual recolectada (influente) únicamente ha recibido un cribado mayor 

para remover objetos o partículas grandes que pudieran estar presentes (principalmente 

basura como botellas de plástico, bolsas y otros). Los muestreos se realizaron entre las 10:00 

y 12:00 hrs. aproximadamente cada dos semanas, para su análisis y tratamiento dentro de las 

24 horas siguientes a la colecta. Las aguas crudas y tratadas se almacenaron en la oscuridad a 

4°C para minimizar cambios en sus propiedades. En la caracterización de las aguas residuales 

y tratadas, se midieron los parámetros fisicoquímicos y microbiológicos empleando los 

métodos analíticos enlistados en la Tabla 3.1.  
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Tabla 3.1. Métodos Analíticos para Caracterizar las Aguas Residuales y Tratadas 

Parámetro Método Analítico 

pH  *4500-H
+
 B 

Color 
#
Método 8025 HACH 

Turbiedad *2130 B 

Conductividad Eléctrica (CE) *2510 B 

Sólidos Disueltos totales (SDT) Determinados a partir de la conductividad 

Demanda Química de Oxígeno (DQO)  
#
Método de digestión 8000 HACH 

Demanda Biológica de Oxígeno (DBO5) * 5210 D 

Sólidos Suspendidos Totales (SST) * 2540 D 

Total de Sólidos Sedimentables (TSS) * 2540 F 

Carbono Orgánico Total (COT) Analizador UV portátil multiparamétrico Pastel-UV  
de Secomam (Ales, Francia) Carbono Orgánico Disuelto (COD) 

Metales pesados 
 (As, Cd, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn) 

++ 
EPA 6010B 

Cianuros * 4500-CN
-
 E 

Nitrógeno Total 

NMX-AA-026-SCFI-2001 Nitrógeno Orgánico 

Nitrógeno Amoniacal 

Nitratos NMX-AA-079-SCFI-2001 

Coliformes totales (CT) 
PROY-NMX-AA-042-SCFI-2005 

Coliformes Fecales (CF) 

Vibrio cholerae *9260 H 

Salmonella typhi *9260 D 

Huevos de Helmintos (HH) NOM-001-SEMARNAT-1996; NMX-AA-113-SCFI-1999 

Giardia sp. *9711 B 

* Método Estándar para la Examinación de Agua y Aguas Residuales (APHA et al., 2005); 
 
++

 EPA (1992); 
#
HACH (2002)  

 

 

3.2. Tratamiento de las Aguas Residuales 

 

En resumen, los tratamientos primarios y de desinfección estudiados en este trabajo 

de tesis se pueden clasificar dentro de los siguientes cuatro trenes de tratamiento 

(representados en la Figura 3.2): 

a) TPA seguido de ozonación del sobrenadante: TPA + O3  

b) TPA seguido de ozonación del sobrenadante y cloración: TPA + O3 + NaOCl 

c) Aplicación de ozono durante el TPA (denominado “O3DTPA”) seguido de cloración: 

O3DTPA + NaOCl 

d) O3DTPA seguido de ozonación y cloración: O3DTPA + O3 + NaOCl  
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Tratamiento Primario Desinfección 

 

Figura 3.2. Diagrama de flujo para los diferentes trenes de tratamiento estudiados 

 

 

3.3. Evaluación de Tratamientos Primarios y Desinfección 

 

3.3.1. Tratamiento Primario Avanzado (TPA) 

Tomando en cuenta las condiciones de operación de las planta de tratamiento de 

aguas residuales de TPA en México (Ciudad Juárez, Chihuahua (Carrasco y Turner, 2006); 

Aguas Blancas, Guerrero (CONAGUA, 2005)), para realizar el TPA se empleó sulfato de 

aluminio como coagulante a varias dosis (15 – 150 mg/L), sin la adición de floculante. 
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Para simular el TPA se realizaron pruebas de jarras con un agitador Phipps & Bird 

Modelo 7790-400 (Richmond, VA, EEUU). La secuencia experimental incluyó la adición del 

coagulante (Al2(SO4)3•14H2O de Baker) con agitación rápida a 100 rpm durante 1 minuto 

para favorecer el proceso de coagulación, seguido de una agitación lenta a 30 rpm por 20 

minutos para la floculación y, finalmente, un tiempo de reposo de 20 minutos para la 

sedimentación y posterior recolección del sobrenadante. Para reducir la variabilidad en los 

resultados y asegurar la confiabilidad de los mismos, las pruebas se realizaron con el mismo 

lote de agua residual y por triplicado. 

 

3.3.2. TPA Mejorado con Ozono: pre-O3TPA, O3DTPA  

La mejora del TPA incluyó la evaluación del efecto del ozono como etapa de pre- 

tratamiento (pre-O3TPA) y su aplicación simultánea durante la coagulación (O3DTPA). Para 

estos casos, el ozono se aplicó de forma semi-continua en un intervalo de dosis de 1 a 6 

mg/L, con 30, 45 y 60 mg/L de sulfato de aluminio como coagulante y siguiendo las mismas 

condiciones de agitación descritas para el TPA convencional (Sección 3.3.1). En los 

experimentos se empleó un litro de muestra con pH original de 7.5 y a temperatura 

ambiente (alrededor de 23° C). Para ambos tratamientos se utilizó una jarra modificada que 

permite realizar la coagulación-floculación con la inyección y recolección segura del ozono. 

Durante los experimentos de ozonación la jarra modificada de 1 L de capacidad está 

herméticamente sellada, y en la parte superior de su tapa incluye los siguientes puertos: 

rodo de agitación de velocidad múltiple controlada, entrada de ozono, salida de ozono no 

utilizado y puertos de adición de coagulante y muestreo. Para aplicar el ozono se empleó un 

difusor circular de vidrio poroso (10 – 15 m de tamaño de poro) en el fondo del reactor. En 

la Figura 3.3 se presenta una representación esquemática de la jarra modificada.  

 

 
Figura 3.3. Jarra modificada para los experimentos con ozono: pre-O3TPA y O3DTPA 

 

Como pre-tratamiento (pre-O3TPA) el ozono se aplicó directamente al agua residual 

cruda antes de iniciar el tratamiento primario. En el caso del O3DTPA, la ozonación se realizó 

O3 Inlet O3 Outlet

Sampling port

O3 Inlet O3 Outlet

Sampling portPunto de Muestreo 

Salida ozono Entrada ozono 
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durante la etapa de coagulación, justamente después de la adición del coagulante. La Figura 

3.4 presenta el diagrama de flujo del sistema de ozonación empleado en los experimentos.  

 

GENERADOR 

DE OZONO

ANALIZADOR [O3] 

(gas)

AIR

SEP

O3 

des-

tructor

Analizador

[O3]  liq

 
Figura 3.4. Diagrama de flujo del sistema de ozonación 

(RTA- Reactor de Tanque Agitado/Jarra modificada, RT- Reactor Tubular) 

 

El ozono fue producido en un generador Emery Trailigaz Labo 76 (Paris, Francia) 

empleando como gas de alimentación aire enriquecido con oxígeno (suministrado por un 

separador AIRSEP AS-12 (Buffalo, New York, USA), el cual provee una concentración mínima 

de oxígeno a su salida de 90%). Previo a su liberación a la atmósfera, el ozono que sale del 

reactor sin reaccionar es convertido a oxígeno en una unidad catalítica. Las concentraciones 

de ozono en la fase gaseosa a la entrada y salida del reactor fueron monitoreadas 

continuamente a través de analizador fotométrico UV Messtechnik 961TC-BMT (Stahnsdorf, 

Germany). Los valores de concentración de ozono en fase gas obtenidos mediante el 

analizador fueron validados al corroborarlos con el método yodométrico (Birsall et al., 1952). 

 

Para dosificar el ozono durante la coagulación (O3DTPA), se aplicó una corriente de 

gas ozono con un flujo de 0.5 L/min a una concentración de 25 mgO3/L, durante periodos de 

A la atmósfera 

Aire 

RTA 

RT  
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tiempo específicos de acuerdo a la dosis requerida. Por ejemplo, con estas condiciones, se 

requieren 14 segundos de ozonación para aplicar 3 mg de ozono a 1 litro de agua residual 

durante la coagulación: 
  

3 mg O3 1 L gas 1 min 60 s 
= 14 segundos 

 25 mg O3 0.5 L gas 1 min 
 

En cada prueba, para poder conocer la dosis transferida de ozono por unidad de 

volumen de agua tratada, se registró en forma continua la concentración de ozono en fase 

gas a la salida del reactor para realizar un balance de materia en el mismo.  

 

Debido a que en los reactores existe un “volumen de aire libre” entre la superficie del 

líquido y la parte superior del reactor, una parte del ozono aplicado se acumula en este 

espacio y no es transferida al agua. Por lo tanto, el balance de masa general se estableció de 

la siguiente manera: 
 

mg O3 
aplicados 

= 
mg O3 transferidos 

(acuoso) 
+ 

mg O3 acumulados en 
el reactor (gas) 

+ 
mg O3 a la salida 

reactor (gas) 
 

En todos los casos de pre-O3TPA y O3DTPA no se registró ozono a la salida. Así, para 

determinar la cantidad de ozono que se transfirió a la fase acuosa, se purgó y cuantificó el 

ozono acumulado en el “volumen de aire libre” del reactor. De esta forma, es posible calcular 

el total de ozono transferido a fase líquida a partir del balance: 
 

mg O3 aplicados 
al reactor  

= 
mg O3 consumidos 

 (transferidos al líquido)  
+ 

mg O3 en la fase gaseosa 
en el reactor  

 

Para purgar el sistema, durante la floculación se elevó el difusor por arriba de la 

superficie del líquido, y se purgó el “volumen de aire libre” de la jarra modificada con aire sin 

ozono a un gasto de 0.5 L/min, registrando continuamente las concentraciones de ozono a la 

salida hasta purgar todo el ozono del espacio libre. Al trazar una gráfica del flujo másico 

(mg/s) contra tiempo (s), se calculó la cantidad de mg de ozono no utilizados en la jarra al 

realizar una simple integración numérica.  

 

3.3.3. Evaluación de los tratamientos primarios 

3.3.3.1. Parámetros de control  

En las pruebas de tratabilidad y optimización del TPA se midieron como parámetros 

de control: la turbiedad, los sólidos suspendidos totales (SST), el volumen de lodo generado 

(establecido como total de sólidos sedimentables, TSS), el color aparente, la DQO y la DBO5 

siguiendo los métodos analíticos indicados en la Tabla 3.1. Además, se registraron las 

velocidades de sedimentación de los flóculos, así como su apariencia y tamaño mediante 
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microfotografías de los lodos obtenidos. También se determinó la distribución del tamaño de 

las partículas (DTP) remanentes en los efluentes.  

 

3.3.3.2. Caracterización de los flóculos sedimentados y partículas en el efluente 

Para observar la apariencia y tamaño de los flóculos formados (evaluación 

morfométrica) se recolectaron muestras de los lodos precipitados a las cuales se les tomaron 

microfotografías a un aumento de 10x utilizando un microscopio óptico Leitz Laborlux S 

(Wetzlar, Alemania) con una cámara digital (Nikon Coolpix E8700, CCD, Japón). Con el 

propósito de no ocasionar cambios en la estructura, tamaño o forma de los flóculos 

sedimentados, las muestras fueron procesadas en base húmeda. Para obtener una referencia 

sobre la dimensión de los mismos, se empleó una micro-regla rastreable Leitz (Wetzlar, 

Alemania) de 2 mm con una graduación de 10 micras.  

  

Por otra parte, en los efluentes se determinó la distribución y tamaño de partículas 

remanentes con un contador de partículas Beckman Coulter Multisizer III, con el que se 

determinaron el número, volumen y área de las partículas que aún quedaron suspendidas en 

los sobrenadantes después de aplicar los tratamientos primarios correspondientes. El 

contador de partículas utilizado emplea el método de zona eléctrica sensible (EZSM, 

Electrical Zone Sensing Method) y logra medir el rango de partículas de 0.4 µm a 1200 µm. 

Los valores obtenidos con este equipo son independientes del color de la partícula, forma, 

composición o índice refractivo.  

 

3.3.4. Desinfección con ozono e hipoclorito de sodio 

Para lograr cumplir con los parámetros microbiológicos para el reúso de aguas 

residuales con fines agrícolas de la NOM-001-SEMARNAT-1996, se procedió a la desinfección 

de los efluentes primarios obtenidos en el laboratorio. Para ello se evaluaron tres 

alternativas: ozonación, cloración (con hipoclorito de sodio, NaOCl) y una combinación de 

ambos.  

 

3.3.4.1. Desinfección con ozono 

Durante la ozonación se empleó el mismo equipo generador y arreglo experimental 

que durante las pruebas del TPA mejorado con ozono. Para efectuar la desinfección se 

empleó como contactor gas-líquido el reactor tubular (RT, Figura 3.4): una columna de 

burbujeo de 2 L de capacidad (5 cm de diámetro y 110 cm de alto) la cual se operó en modo 

semi-continuo. En este caso el ozono fue introducido con un difusor circular de vidrio poroso 

(10-15 m de tamaño de poro) en el fondo de la columna como se muestra en la Figura 3.5.  
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Figura 3.5. Reactor de columna de burbujeo empleado en la desinfección con ozono 

 

Al igual que en el caso anterior, se generó a una corriente de gas ozono (a una 

concentración de 25 mg/L) la cual fue alimentada a la columna de burbujeo con un gasto de 

0.5 L/min, aplicando dosis de 2, 5, 10 y 20 mg O3/L H2O. Las concentraciones de ozono en 

fase gas a la entrada y salida del reactor también fueron monitoreadas con el analizador 

961TC-BMT de Messtechnik. Adicionalmente se midieron las concentraciones del ozono 

disuelto empleando el método colorimétrico de índigo (Método 4500-O3 B; APHA et al., 

2005) utilizando un espectrofotómetro HACH-DR2010.   

 

3.3.4.2. Desinfección con hipoclorito de sodio 

La desinfección con hipoclorito de sodio (NaOCl) se llevó a cabo simulando un reactor 

perfectamente agitado en un vaso de precipitado de 1 L con agitación magnética continua. 

Se aplicaron dosis pre-establecidas de NaOCl entre 1 a 10 mg/L empleando una solución de 

NaOCl al 13% de HYCEL. Para asegurar el contacto entre muestra y desinfectante se realizó 

un mezclado rápido (30 s) y tiempos de contacto de 5, 10 y 30 minutos. Las concentraciones 

de cloro residual libre se determinaron justo al final de cada tiempo de contacto con el 

método HACH 8021 (HACH, 2002). Inmediatamente después, para detener el efecto del cloro 

y proceder a los análisis microbiológicos, se adicionó tiosulfato de sodio (Na2S2O3, solución 

valorada 0.1 N de HYCEL) en una relación estequiométrica de acuerdo a la siguiente reacción: 

 

  2Na2S2O3 + HOCl ↔ Na2S4O6 + NaCl + NaOH [3-1] 
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3.3.4.3. Combinaciones de tratamientos de desinfección 

La Tabla 3.2 presenta la recopilación de las combinaciones de los tratamientos de 

desinfección estudiados.  

 

 

 

Se evaluó la eficacia de cada uno de los tratamientos de desinfección al determinar el 

contenido de coliformes fecales (UFC/100 mL) y huevos de Helmintos (org/L) en los efluentes 

de acuerdo los métodos descritos en la Tabla 3.1.  

 

Tabla 3.2. Condiciones experimentales empleadas para la desinfección  
de los efluentes primarios 

Tratamiento primario Desinfección 

Tipo 

Al2(SO4)3 O3 O3 NaOCl  
Tiempo contacto 

cloración, min 
mg/L mg/L mg/L mg/L 

TPA 60 0 

0 

0 

2 

5 3 

4 

5 2 30 

10 
0 

20 

O3DTPA 

45 2 

0 

0 

5 
30 

10 

5 
2 

30 
5 

10 
2 

30 
5 

30 2 

0 0 

2 

0 

1 5 

2 30 

5 

0 

1 
5 

10 

10 

0 

1 
5 

10 
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3.3.4.4. Análisis Microbiológicos 

Se cuantificaron los siguientes agentes patógenos en las aguas: bacterias (Coliformes 

Totales, CT; Coliformes Fecales, CF; V. cholerae; y S. typhi), huevos de Helmintos y 

protozoarios (Giardia sp.).  

 

Las bacterias fueron cuantificadas y aisladas mediante los métodos del Número Más 

Probable (NMP) y Filtro de Membrana (FM). En el caso del NMP se empleó agua alcalina 

peptonada como medio de cultivo para V. cholerae y S. typhi. Para el FM, se utilizaron los 

agares selectivos TCBS (sales de tiosulfato-citrato-biliares-sacarosa) para V. cholerae y agar 

de sulfito de bismuto para S. typhi. Al determinar las concentraciones de CT y CF mediante el 

NMP, se siguieron los procedimientos establecidos en la PROY-NMX-AA-042-SCFI-2005. Al 

emplear el método de FM, se utilizó agar m-ENDO para los CT y medio MFC Difco para los CF. 

Para su conteo, los CF fueron incubados en baño María a 44.5°± 2 °C por 24 horas, mientras 

que las demás bacterias se incubaron a 35° ± 2 °C por 24 horas. 

 

Los Huevos de Helmintos fueron cuantificados de acuerdo a la NOM-001-SEMARNAT-

1996 y NMX-AA-113-SCFI-1999. Los quistes de Giardia sp. se identificaron siguiendo el 

Método 9711 B (APHA et al., 2005). 

 

 

3.4. Caracterización de la materia orgánica disuelta (MOD) 

 

3.4.1. Análisis por espectroscopía UV-Vis y FTIR 

Con el propósito de valorar y comparar el efecto que tiene el ozono durante el 

tratamiento primario sobre las estructuras químicas de la matriz orgánica en las aguas 

tratadas, se analizaron los espectros Ultra-Violeta Visible (UV-Vis) de los efluentes primarios 

con los diferentes puntos de aplicación del ozono (TPA convencional, pre-O3TPA y O3DTPA). 

Los espectros UV-Vis fueron generados usando un espectrómetro HACH DR/4000U 

(Loveland, CO, EE UU) en un rango de longitudes de onda de 190 a 600 nm. 

 

Complementariamente, para evaluar los cambios que el ozono ocasiona en los grupos 

funcionales de las sustancias presentes en las aguas durante la coagulación, se compararon 

espectros infrarrojos de transformada de Fourier (FTIR) de los sobrenadantes y flóculos 

formados (lodos) del TPA convencional, O3DTPA optimizado y del agua residual cruda. Se 

realizaron mediciones de espectroscopía FTIR empleando un espectrómetro Bruker Equinox 

55 (Ettlingen, Alemania). En cada corrida, se realizaron 64 barridos en modo de reflexión en 

el rango de frecuencias de 350 a 7000 cm-1. Cada muestra fue previamente colocada y secada 
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en placas de acero inoxidable 316 de 4.7 x 2.5 cm. La espectroscopía FTIR se realizó en el 

Centro de Investigación en Energía (CIE-UNAM, Temixco, Morelos). 

 

Para la interpretación de los espectros se tomó como base las frecuencias de 

absorción IR características de varios grupos funcionales a identificar en las muestras de 

aguas residuales y tratadas, presentadas a continuación en la Tabla 3.3.  

 

Tabla 3.3. Frecuencias características de absorción infrarroja 
(Morrison y Boyd, 1976) 

Enlace Tipo de compuesto Rango de frecuencia, cm-1 

C−H Alcanos 2850-2960; 1350-1470 

C−H Alquenos 3020-3080 
m

; 675-1000 

C−H Anillos aromáticos 3000-3100 
m

; 675-870 

C−H Alquinos 3300 

C=C Alquenos 1640-1680 
v
 

C≡C Alquinos 2100-2260 
v
 

C=C Anillos aromáticos 1500, 1600 
v
 

C−O 
Alcoholes, éteres, ácidos carboxílicos, 
ésteres 

1080-1300 

C=O 
Aldehídos, cetonas, ácidos 
carboxílicos, ésteres 

1690-1760 

O−H 

Alcoholes monómeros, fenoles 
Alcoholes con puentes de hidrógeno, 
fenoles 
Ácidos carboxílicos 

3610-3640 
v
; 3200-3600 (ancha); 2500- 
3000 (ancha) 

N−H Aminas 3300-3500 
m

 

C−N Aminas 1180-1360 

C≡N Nitrilos 2210-2260 
v
 

−NO2 Nitrocompuestos 1515-1560; 1345-1385 
m: moderada; v: variable 

 

3.4.2. Fraccionamiento de la Materia Orgánica Disuelta (MOD) 

Con el propósito de investigar con mayor detalle los cambios que ocasiona el ozono 

en la materia orgánica disuelta (MOD) de las aguas cuando se aplica durante el tratamiento 

primario, se llevó a cabo un fraccionamiento de la MOD de acuerdo a su polaridad y peso 

molecular nominal. Para ello se emplearon respectivamente resinas selectivas XAD y 

membranas de fraccionación Centriprep. Previo a su utilización, éstas se acondicionaron y 

prepararon siguiendo los métodos descritos por Wei et al. (2008). Para analizar las fracciones 

de la materia orgánica se midió el carbono orgánico total (COT) y carbono orgánico disuelto 

(COD) con un analizador UV portátil multiparamétrico Pastel-UV de Secomam (Ales, Francia). 
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3.4.2.1. Fraccionación con Resinas XAD-8 y XAD-4 

Inicialmente, la materia orgánica del agua residual y de los efluentes primarios (TPA, 

O3DTPA) fue separada en sus fracciones polares hidrofóbica e hidrofílica empleando las 

resinas XAD-8 y XAD-4, respectivamente.  

 

Para realizar la separación por polaridad, cada muestra se filtró a través de la resina 

XAD-8, ajustando el pH de su efluente a 2.0 con ácido fosfórico (H3PO4) al 85%. El efluente 

acidificado se aplicó en una segunda etapa de separación con la misma resina para luego ser 

transferido a la resina XAD-4. La materia orgánica no retenida en ninguna de las dos resinas 

(la contenida en el último efluente) corresponde a la fracción hidrofílica. Este procedimiento 

se representa en la Figura 3.6.  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figura 3.6. Separación de las fracciones hidrofóbicas e hidrofílicas en las aguas  
(Adaptado de Wei et al.; 2008) 

 

3.4.2.2. Fraccionación por Tamaño Molecular con Membranas  

Cada fracción hidrofílica recolectada se filtró a continuación con una membrana de 

nitrocelulosa Millipore (tamaño de poro: 0.45 µm) para ser posteriormente fraccionada 

secuencialmente por tamaño nominal de peso molecular (NMWCO- Nominal Molecular 

Weight Cut-Off). Para ello, se emplearon tubos con membranas Millipore Centriprep Amicon 

YM30, YM10 y YM3 (peso molecular de corte de 30 000, 10 000 y 3 000 Da, 

respectivamente). Estas membranas tienen la ventaja de presentar baja asociación específica 

a los compuestos orgánicos y altos niveles de recuperación de solutos (Tadanier et al., 2000).  

 

 

Acidificar el efluente 

recolectado a pH 2.0  y 

aplicarlo sobre la misma 

XAD-8 por  2ª vez para su 

separación con XAD-4 

XAD-8 XAD-4 

Muestra Inicial 1 

2 

Colectar efluente 

de XAD-8 

3 

La fracción hidrofóbica queda retenida 

en la columna XAD-8. Se recupera a 

través de retrolavado 

4 

5 

Aplicar segundo  

efluente de XAD-8 

Colectar efluente 

hidrofílico 
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Muestra inicial  

MOD0: 15 mL 

30 KDa 

10 KDa 

  3 KDa 

 MOD2: 2.1 mL 

 MOD3: 1.7 mL 

 MOD4 

 MOD1: 2.5 mL 

12.5 mL 

10.4 mL 

8.7 mL 

 

Antes de usarse, las membranas se lavaron varias veces con agua ultra-pura para 

remover la glicerina (C3H8O3) y azida de sodio (NaN3) en la cual vienen protegidas (para 

prevenir que se sequen o presenten crecimiento microbiano durante su almacenamiento). A 

continuación, se enjuagaron alternadamente dos veces con soluciones de NaOH 0.01 M y 

0.01 M HCl; y previo al filtrado de cada muestra, las membranas se enjuagaron nuevamente 

con agua ultra pura (tres veces), realizando una filtración con esta agua para remover 

cualquier impureza de sus poros.  

 

De acuerdo con la metodología consultada (Guo y Santschi, 1996), en cada etapa de 

fraccionación se mantuvo un factor de concentración constante de 6 a 1. El factor de 

concentración se define como la proporción del volumen de muestra inicial en cada tubo y el 

volumen de retenido colectado (Wei et al., 2008). Asimismo, para minimizar los efectos de 

polarización, se utilizaron una serie de etapas de filtración donde las moléculas de alto peso 

molecular se removieron primero. La recolección de las fracciones correspondientes (MOD1, 

MOD2, MOD3 y MOD4) se representa en la Figura 3.7. 

 

 

Figura 3.7. Representación esquemática para la recolección de las fracciones por su 

peso molecular nominal 
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Para cada tubo Centriprep, el permeado de la etapa previa se utilizó como la entrada 

del siguiente (de menor tamaño), mientras que el retenido (colectado en el interior del tubo) 

se empleó para determinar las concentraciones de carbono orgánico de la fracción y efectuar 

el balance de masa respectivo. Así, el procedimiento de separación de la MOD con 

membranas consistió en la filtración de un volumen inicial de 15 mL (MOD0) para cada una 

de las muestras de las fracciones hidrofílicas polares (agua cruda, TPA y O3DTPA), obteniendo 

un volumen final de permeado de 8.7 mL (MOD4).  

 

Debido a que en cada etapa de filtración las concentraciones de cada fracción se 

basan en las diferencias entre la concentración inicial de la muestra de entrada y aquella del 

permeado, se calculó el porcentaje de recuperación para cada fracción en base a su 

contenido de carbono orgánico y el siguiente balance para cada fracción: 

 

% de 
recuperación   

= 
Cp Vp  +  Cr Vr 

Co Vo 
 

donde Vo, Vp y Vr son, respectivamente, los volúmenes (mL) de la muestra a la 

entrada, permeado y retenido y Co, Cp, y Cr son las concentraciones (g/ mL) de carbono 

orgánico en la entrada, permeado y retenido.  

 

 

3.5. Evaluación de la Aplicación de las Aguas Residuales Tratadas en Riego Agrícola 

 

3.5.1. Ensayos de Fitotoxicidad  

Al evaluar el efecto fitotóxico de las aguas tratadas en el desarrollo de cultivos, se 

emplearon los efluentes que cumplieron con la calidad microbiológica requerida para reúso 

agrícola. Se germinaron semillas certificadas de lechuga romana (Lactuca sativa), un cultivo 

estandarizado de prueba que posee una gran sensibilidad a compuestos fitotóxicos, posee 

importancia comercial y es una hortaliza de rápido crecimiento (Castañeda, 2000). Para su 

comparación, también se emplearon semillas certificadas de jitomate riñón (Lycopersicon 

esculentum). 

 

En cada caso, se distribuyeron uniformemente 10 semillas sobre pads Millipore de 47 

mm de diámetro colocados en cajas Petri. Cada Petri se humedeció con 2.0 mL del agua en 

cuestión, se tapó y se incubó a 24 °C por 5 días. Posteriormente, se midieron las longitudes y 

la tasa de germinación. Estas pruebas fueron realizadas por quintuplicado. Estos 

procedimientos son descritos con más detalle por Castillo, 2004. 
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3.5.2. Pruebas de irrigación con agua residual tratada 

Estas pruebas se realizaron para evaluar el efecto que tiene emplear las aguas 

tratadas en la irrigación de Lactuca sativa durante su crecimiento y desarrollo en un 

invernadero. 

 

3.5.2.1. Producción de agua residual tratada a escala piloto  

Para la obtención de las aguas residuales tratadas para la irrigación, se realizó la 

experimentación a escala piloto en un reactor agitado de 70 L de capacidad, bajo las mejores 

condiciones establecidas para el tratamiento primario avanzado optimizado con ozono y de 

desinfección.  

 

La Figura 3.8 muestra el reactor piloto utilizado; al igual que la jarra modificada 

empleada en las pruebas de O3DTPA, cuenta con puertos de entrada, salida y muestreo. Este 

reactor fue diseñado para simular el TPA (convencional o mejorado con ozono), así como la 

etapa posterior de desinfección (ozonación y/o cloración). Cuenta con un difusor tubular (5 

cm de diámetro y 20 cm de largo) en la base, un aspa giratoria de velocidad múltiple 

controlable, y las conexiones necesarias para acoplarlo al sistema de ozonación 

anteriormente descrito (Figura 3.4). 

 

 

 
Figura 3.8. Reactor piloto de 70 litros  en operación (sedimentación del O3DTPA) 
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3.5.2.2. Irrigación y cultivo de Lactuca sativa en el invernadero 

Las pruebas de irrigación se llevaron a cabo en un invernadero (Figura 3.9) cultivando 

Lactuca sativa desde la germinación hasta su cosecha (120 días). Para ello también se 

emplearon semillas certificadas, las cuales se germinaron previamente en almácigos y una 

vez que las plántulas desarrollaron 3 - 4 hojas se trasplantaron a cajones de 30 cm de ancho y 

250 cm de largo. En cada cajón se sembraron 10 plantas. 

 

  
Figura 3.9. Invernadero experimental 

 

El suelo utilizado era proveniente del Ajusco, sin uso previo y recomendado para la 

agricultura. Para cada cajón se colocaron 75 kg del suelo virgen, ocupando un volumen de 

0.169 m3. La temperatura en el invernadero se mantuvo entre 10 a 25 °C.  

 

Los tipos de agua utilizados para las pruebas de irrigación fueron:  

 Agua residual cruda (ARC)  

 Agua sintética 

 Agua potable 

 Aguas tratadas:  

o Agua residual cruda ozonada (ARC+O3) 

o Efluente del tratamiento primario avanzado con floculante (TPAf) 1 

                                                           
1
 (TPAf): Tratamiento Primario Avanzado convencional utilizando floculante, empleando condiciones 

previamente establecidas (Rojas et al., 2005): 80 mg/L de Sulfato de Aluminio y 1.0 mg/L de polímero aniónico 
(Prosifloc A-252). 
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o Efluente de TPAf ozonado (TPAf+O3) 

o Efluentes de O3DTPA desinfectados con cloro y ozono más cloro 

(O3DTPA+NaOCl y O3DTPA+O3+NaOCl, respectivamente)2 

 

El agua sintética (agua potable con fertilizante) fue utilizada para simular condiciones 

ideales de nutrientes para los cultivos. La solución fue elaborada de acuerdo a las 

recomendaciones del fertilizante comercial empleado (Ultrasol Multipropósito, de SQM, 

Sociedad Química y Minera de Chile S.A.).  

 

Para cada agua se emplearon dos cajones, los cuales fueron asignados 

aleatoriamente. El riego se efectuó tres veces a la semana; inicialmente, cada planta se irrigó 

con 100 mL  del agua correspondiente, hasta alcanzar un volumen de 400 mL por planta al 

final del período de riego.  

 

El efecto de las aguas en los cultivos fue evaluado al considerar la productividad de 

los mismos, midiendo la longitud de las plantas y el peso que alcanzaron al momento de la 

cosecha.  

 

 

                                                           
2
 Para riego, ambos tratamientos O3DTPA+NaOCl y O3DTPA+O3+NaOCl incluyeron un paso de filtración 

intermedia antes de la desinfección, empleando arena sílica (tamaño de partícula 0.45 a 0.55 mm, coeficiente 
de uniformidad menor a 1.75), la cual permite atrapar partículas de 20 a 100 µm. 



 

 

4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
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4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

 

En este capítulo se presentan y discuten los resultados obtenidos del trabajo de 

investigación realizado, destacando las principales contribuciones al conocimiento relativas a 

los efectos que el ozono tiene, en la mejora del tratamiento primario avanzado (TPA), en la 

evolución de la materia orgánica disuelta, y en la desinfección de aguas residuales 

municipales para el reúso en riego agrícola, entre otros aportes importantes.  

 

 

4.1. Optimización del TPA 

 

Uno de los principales objetivos fue evaluar el efecto del ozono al aplicarlo previo a, o 

durante el TPA, determinando el mejor punto de aplicación (pre-O3TPA u O3DTPA, 

respectivamente) como también la dosis requerida para su acoplamiento.  

 

4.1.1. Tratamiento Primario Avanzado Convencional (TPA)  

Inicialmente se realizaron estudios de tratabilidad del agua residual mediante el 

tratamiento primario avanzado empleando floculante (TPAf). Sin embargo, se encontró que 

para cumplir con los límites bacteriológicos de la NOM-001-SEMARNAT-1996, se requerían 

de altas dosis de ozono para asegurar la disminución de coliformes fecales (44 mgO3/L; 

1000–2000 NMP/100 ml de agua) y para la eliminación de Huevos de Helminto (442 mgO3/L; 

1-5 HH/L de agua). El elevado requerimiento de ozono se atribuyó en parte a posibles 

reacciones del ozono con el floculante residual así como a la calidad del efluente del TPA, que 

incrementaron de manera considerable la demanda de ozono. Por lo anterior se decidió 

optimizar el TPA prescindiendo del uso del floculante e incluyendo el ozono como mejora del 

proceso. Así se buscó obtener altas eficiencias de remoción de sólidos suspendidos y 

turbiedad, para minimizar los subsecuentes requerimientos de desinfectante y hacer más 

viable el tratamiento del agua residual estudiado para su reúso en riego agrícola. 

 

A continuación se presentan los resultados obtenidos del TPA (sin floculante ni ozono) 

aplicado al agua residual en estudio. Las remociones de turbiedad, DQO y color aparente; así 

como el volumen de lodos producidos en función de la dosis de coagulante (sulfato de 

aluminio, Al2(SO4)3) se muestran en la Figura 4.1. Se puede apreciar que la dosis de 60 mg/L 

de Al2(SO4)3 es adecuada para alcanzar una buena reducción en los parámetros evaluados, 

por lo que fue seleccionada para evaluar el efecto del ozono aplicado en el TPA. Esta dosis y 

coagulante corresponden también a los que se emplean en la planta de tratamiento de aguas 

residuales (PTAR) de TPA en Ciudad Juárez, Chihuahua (Carrasco y Turner, 2006).  
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Figura 4.1. Reducción de parámetros fisicoquímicos y producción de lodos para el TPA 

(Agua residual cruda: Turbiedad=316 UNT; DQO=478 mg/L; Color aparente= 1500 U Pt Co) 

 

 

4.1.2. Mejora del TPA con ozono: Punto de aplicación y Dosis Óptima 

4.1.2.1. Punto de ozonación: pre-O3TPA, O3DTPA  

4.1.2.1.1. Remoción de parámetros fisicoquímicos 

La Tabla 4.1 muestra la remoción de parámetros fisicoquímicos de respuesta para los 

puntos de aplicación investigados: pre-ozonación del agua residual (pre-O3TPA) y ozonación 

durante la etapa de coagulación del TPA (O3DTPA). Los datos se presentan para las dos dosis 

de ozono aplicadas (3 ó 6 mg/L). En todos los casos se emplearon 60 mg/L de sulfato de 

aluminio.  

 

 

En los tratamientos en los que se aplicó ozono se demuestra un mejor desempeño, al 

obtenerse mayores remociones de color, DQO y turbiedad así como una menor producción 

de lodos y un incremento en la velocidad de sedimentación de flóculos. 

 

Tabla 4.1. Desempeño Fisicoquímico del TPA, pre-O3TPA y O3DTPA 

 
Parámetro 

 

Tratamiento 

TPA pre-O3TPA O3DTPA 

[Al2(SO4)3] 60 mg/L   

[O3], mg/L 0 mg/L 3 mg/L 6 mg/L 3 mg/L 6 mg/L 

Color aparente 
% 

Remoción 

71.6 72.3 74.6 76.1 73.9 

Turbiedad 77.5 83.3 82.6 83.0 82.2 

DQO 68.3 69.4 - 70.6 - 

Volumen de lodos producidos mL/L 31.0 28.7 29.7 25.5 26.5 

Velocidad de sedimentación m/min 0.111 0.120 0.126 0.139 0.146 

(Agua cruda: Color aparente= 750 Pt Co; Turbiedad= 127 UNT, DQO=225 mg/L) 
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Al realizar un análisis de varianza (ANOVA) de dos vías para los parámetros de 

respuesta comparando los puntos de aplicación y dosis de ozono, se evidenció que sí existen 

diferencias estadísticamente significativas entre ellos.  Así, se concluyó que el acoplamiento 

del ozono en el TPA (ya sea como pre-O3TPA y O3DTPA) mejora el desempeño del TPA.  

 

Al comparar los dos puntos de aplicación del ozono, el O3DTPA es el que demuestra 

los mejores resultados, puesto que presenta las mayores velocidades de sedimentación junto 

con las menores producciones de lodos y los más altos porcentajes de remoción. En cuanto al 

volumen de lodos generados, se corroboró que estadísticamente el O3DTPA resulta ser un 

mejor tratamiento que el pre-O3TPA, al obtenerse un menor volumen de lodos generados 

(p=0.035) sin presentarse diferencias significativas para los demás parámetros (color, 

turbiedad y velocidad de sedimentación) con respecto al pre-O3TPA. Estas tendencias 

resultan ventajosas para la implementación del ozono en una planta de tratamiento, ya que 

si existiese alguna  dificultad técnica para la aplicación del ozono simultáneamente durante la 

coagulación (O3DTPA), se podría emplear alternativamente la pre-ozonación de las aguas 

residuales (pre-O3TPA) y lograr obtener aun así mejoras en el desempeño del tratamiento, 

aunque con una menor disminución en la generación de lodos, superando siempre al TPA 

convencional. 

 

Al considerar las dosis aplicadas de ozono (3 o 6 mg O3/L), tanto en el O3DTPA como 

en el pre-O3TPA, se observó que no existieron diferencias estadísticamente significativas en 

cuanto a la remoción de turbiedad, pero sí en las velocidades de sedimentación (5% mayor 

para 6 mg O3/L; p=0.002), aunque con mayores generaciones de lodos (1 mL/L). En 

consecuencia, no se considera que la dosis de 6 mg/L produzca mejorías considerables, ya 

que el volumen generado de lodos es mayor y hay un ligero detrimento en la remoción de 

turbiedad. Por lo tanto, aplicar altas dosis de ozono previo a, o durante el TPA no es 

recomendable en ningún caso. Por estas razones, se concluye que las dosis menores 

producen mejores resultados (alta remoción de turbiedad con bajos volúmenes de lodos 

generados). Con esto, también se comprobó la existencia de una dosis óptima para aplicación 

de ozono en el TPA, y la necesidad de determinarla.   

 

4.1.2.1.2. Cambios en la estructura de los flóculos: TPA, pre-O3TPA y 

O3DTPA (Microfotografías de lodos sedimentados) 

Teniendo en cuenta que se obtienen mejores resultados al aplicar dosis bajas de 

ozono (es decir, 3 mg/L en O3DTPA y pre-O3TPA), se tomaron microfotografías a sus lodos 

para observar los cambios que existen en los flóculos formados y diferencias que existen con 

respecto al TPA convencional.  
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A pesar de haber obtenido remociones similares de turbiedad al aplicar ozono en el 

O3DTPA y pre-O3TPA, en las microfotografías (Figura 4.2) se observó que el O3DTPA 

promueve la formación de flóculos más sólidos, pequeños y compactos, en contraste con el 

pre-O3TPA. En cambio, el TPA convencional, además de haber sido el tratamiento con las 

menores remociones y mayores volúmenes de lodos, presentó los flóculos más segregados. 

 

 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 4.2. Microfotografías de los flóculos formados para los diferentes puntos de 
ozonación: a) TPA, b) pre-O3TPA, c) O3DTPA 

(Todos empleando 60 mg/L de sulfato de aluminio y donde corresponde, 3mg/L O3) 

 

Al producirse flóculos de mejor calidad (Figura 4.2.c) en el O3DTPA se obtienen las 

mayores velocidades de sedimentación (25% más rápido que el TPA convencional; 16% más 

que en el pre-O3TPA) y menores volúmenes de lodo (18% menos que en el TPA convencional; 

11% menos que el pre-O3TPA), como se presentó en la Tabla 4.1. Estas observaciones 

sugieren que el empleo del ozono durante la coagulación modifica la manera en que los 

flóculos se forman, posiblemente incrementando la fuerza de los enlaces entre los coloides 

desestabilizados, al ocasionar cambios en la materia orgánica de las aguas, y mejorando el 

uso y eficiencia del coagulante aplicado. 

 

4.1.2.1.3. Cambios en los espectros UV-Vis y distribución del tamaño de 

partícula en los efluentes de tratamiento 

Al analizar los efluentes mediante espectroscopia UV-Visible, se aprecia que el 

O3DTPA es el tratamiento que exhibe las más bajas absorbancias del espectro (Figura 4.3.a), 

particularmente en la región de 280 a 310 nm, lo que evidencia que en este caso se obtiene 

una mejor remoción del material orgánico de las aguas. En la región superior a 310 nm y zona 

visible (λ > 400 nm) se observa una tendencia muy similar para los espectros de los efluentes 

del O3DTPA y TPA convencional. En el caso del pre-O3TPA, su espectro se encuentra 

ligeramente superior a ambos en toda la región del espectro (Figura 4.3.b), lo cual indica que 

los cambios en las estructuras orgánicas presentes en los efluentes dependen del punto de 

aplicación del ozono. Esto implica que al acoplar el ozono (previo a, o durante el TPA), a 

pesar de obtener un desempeño similar en cuanto a remociones de parámetros 

fisicoquímicos, los mecanismos de oxidación son diferentes para cada uno de ellos. 

200 μm a) 

 

200 μm b) 

 

200 μm c) 
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Figura 4.3. Espectros de absorción UV-Vis del agua residual cruda y de los efluentes 

TPA  (60 mg Al2(SO4)3/L), pre-O3TPA y O3DTPA (60 mg Al2(SO4)3/L con 3 mg O3/L) 

 

Por otra parte, se analizó la distribución de tamaño de partícula (DTP) para el agua 

residual cruda y los diferentes efluentes (del TPA, pre-O3TPA y O3DTPA) a las mismas dosis 

que en el caso anterior (60 mg Al2(SO4)3/L y 3 mg O3/L). Los resultados obtenidos se 

presentan en la Tabla 4.2 y Figura 4.4.  

 

Tabla 4.2. Distribución de Tamaño de Partícula  
para los Puntos de Aplicación de Ozono 

Parámetro Unidad 

Agua o Efluente 

ARC TPA pre-O3TPA O3DTPA 

d10 

µm 

0.735 0.632 0.650 0.648 

d25 0.871 0.677 0.711 0.706 

d50 , (mediana) 1.613 0.758 0.804 0.793 

d75 4.559 1.015 0.970 0.900 

d90 6.599 4.053 4.632 1.290 

Media aritmética (MA) 3.292 1.699 1.758 1.149 

Moda 0.875 0.699 0.783 0.757 

Desviación estándar, (DE) 4.237 2.612 2.655 1.460 

Coeficiente de variación, (CV) % 129 154 151 127 

Índice de distribución de 
partículas, (IDP) 

- 3.635 4.513 4.953 0.810 

Volumen total de partículas µm
3
 ml

-1
 8.14x10

8
 9.89x10

4
 3.61x10

6
 3.57x10

6
 

 

Como se esperaba, los efluentes de todos los tratamientos primarios poseen valores 

de distribución de tamaño de partícula menores que los del agua residual cruda.  
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Sin embargo, las diferencias que ocurren entre dichos efluentes reflejan los cambios 

que ocurren en la DTP como resultado de la aplicación del ozono en los puntos de aplicación 

estudiados, así como los grados de remoción para cada tratamiento.  

 

Comparados con el TPA, se aprecia que para los valores d10, d25 y d50 (mediana) los 

tamaños de partícula son mayores cuando se aplica ozono, independientemente del punto 

de aplicación, y que en estos casos no existe mayor diferencia entre el pre-O3TPA y O3DTPA. 

Este fenómeno evidencia la microfloculación a causa del ozono puesto que se demuestra la 

aglomeración de las partículas coloidales más pequeñas. Este efecto se ve ligeramente más 

pronunciado en el caso del pre-O3TPA, en donde la única interacción del ozono es con la 

materia orgánica de las aguas.  

 

Para los valores de d75, se encontró que el tratamiento O3DTPA es el que posee los 

menores tamaños de todos los efluentes, seguido del pre-O3TPA, lo cual representa mejores 

remociones de material suspendido al aplicar ozono, resultando en un efluente de calidad 

superior que el que se obtiene con el TPA convencional. 

 

Sin embargo, en el caso del d90, el valor del pre-O3TPA (4.632 µm) resulta un poco 

mayor que el del TPA (4.053 µm), y esto se puede deber a la aglomeración de partículas 

ocasionada por algún mecanismo de polimerización que podría originarse a partir de 

reacciones entre la materia orgánica y el ozono, generando algunas partículas de mayor 

tamaño pero de baja densidad que no son capaces de sedimentar por gravedad durante el 

pre-O3TPA. A pesar de ello, esto no impide que este tratamiento tenga un mejor desempeño 

que el TPA convencional en cuanto a la remoción de parámetros fisicoquímicos, tal y como se 

expuso en la Tabla 4.1. 

 

En cambio, para el O3DTPA no se observó este comportamiento en el d90, y su valor es 

considerablemente menor (1.290 µm) que en los otros dos efluentes, lo cual evidencia que 

con este tratamiento se logra mejorar la calidad del efluente en todos los parámetros 

estudiados y aquí presentados. Sin embargo, es aún más interesante este resultado, pues 

indica la ocurrencia de otros mecanismos al aplicar el ozono conjuntamente con el 

coagulante durante el TPA. De esto, se intuye que es muy probable que en el caso del 

O3DTPA, en adición a la microfloculación que se observa en el pre-O3TPA, exista un 

mecanismo de interacción entre el ozono y los iones del coagulante aplicado, el cual se 

discutirá más adelante (Sección 4.3.4.1). 

 

Por otra parte, al analizar el tamaño de partículas conviene evaluar también la 

amplitud de la distribución. De todos los efluentes, el O3DTPA es el que presenta la 



 
 

67 
 

distribución más uniforme y agrupada. Su índice de dispersión de las partículas (IDP o span, 

definido como: IDP=(d90-d10)/d50),  es más de cinco veces menor que el del TPA convencional, 

y hasta más de seis veces menor que el del pre-O3TPA. El IDP da una idea de que tan 

extendida está la distribución del tamaño de partícula para cada muestra, por lo que las 

partículas remanentes en el O3DTPA poseen una variación de tamaño menor. Los menores 

valores también se obtienen en el O3DTPA para la media aritmética (MA), desviación 

estándar (DE), y el coeficiente de variación obtenido (definido como: CV=DE/MA*100). La 

mayoría de las partículas remanentes en el efluente del O3DTPA se encuentran muy cercanas 

a 1 µm. Estas diferencias y tendencias entre los efluentes se pueden apreciar en la Figura 4.4.  

 
Figura 4.4. Distribución acumulativa del tamaño de partícula 

 

En la Figura 4.4 se aprecia que es en el O3DTPA donde se logra la mejor remoción de 

partículas mayores (alcanzándose mucho antes el valor de d90), debido a una sedimentación 

mejorada. También se observa que el ozono en el pre-O3TPA y O3DTPA ocasiona 

aglomeración de las partículas más pequeñas hasta 0.9 µm. La moda de estos dos efluentes 

también resulta un poco más elevada que la encontrada para el TPA (Tabla 4.2). De igual 

manera, el volumen total de las partículas de los efluentes ozonados es similar entre ellos, 

pero casi dos órdenes de magnitud mayores que el del tratamiento convencional.   
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Estos resultados son concordantes con los presentados por la Asociación 

Internacional del Ozono (IOA, 2006) para la pre-ozonación de las aguas naturales, donde 

también ocurrió el desplazamiento en la distribución del tamaño de partícula a diámetros 

mayores, produciendo también un incremento en las tasas de sedimentación de los lodos. 

 

Adicionalmente, la aglomeración de las partículas coloidales ocasionado por la 

microfloculación durante la ozonación ocasiona una reducción del área superficial de las 

mismas. En consecuencia, también se ve disminuida la carga superficial de las partículas, 

generando que el potencial z se acerque más a cero. Este efecto en el potencial z fue 

corroborado y demostrado para el O3DTPA por Valdés (2011). Estos fenómenos facilitan la 

desestabilización de la suspensión coloidal y producen mejoras en el desempeño del TPA. 

 

Con estos resultados, se determinó que el O3DTPA es el tratamiento que demuestra 

las mayores ventajas debido a su mejor desempeño como tratamiento y es por lo tanto el 

mejor punto de aplicación del ozono. En resumen, el desempeño superior del O3DTPA se 

aduce a que las partículas originales más pequeñas se aglomeran produciendo partículas más 

densas y más compactas. Las partículas con mayor densidad sedimentan más rápido, 

mientras que las más compactas tienen una forma más cercana a una esfera, la que 

obviamente tiene un menor arrastre (al poseer un área superficial menor) y esto facilita y 

mejora la sedimentación (ver microfotografías en la Figura 4.2). Ambos efectos hacen que el 

O3DTPA sea el más efectivo en remover y producir un efluente con una DTP muy cercana al 

límite inferior de remoción de sedimentación gravitacional (0.4 µm de acuerdo a 

Tchobanoglous et al., 2003). A diferencia del O3DTPA, el pre-O3TPA no logra generar flóculos 

más compactos.  

 

4.1.2.2. Optimización de la dosis aplicada de ozono en el O3DTPA 

Debido a las mejoras observadas en la remoción de materia suspendida por la 

aplicación de ozono durante la coagulación (O3DTPA), se decidió emplear y evaluar el uso de 

menores dosis de coagulante (45 o 30 mg Al2(SO4)3/L) combinadas con diferentes dosis de 

ozono (0, 1, 2 o 3 mg O3/L) con el propósito de obtener un desempeño similar al del TPA 

convencional (60 mg/L de coagulante únicamente) 1. 

 

                                                           

1De aquí en adelante, los tratamientos que únicamente emplearon coagulante (TPA convencional) se representan por ‘TPA’ seguidos de la 

dosis de coagulante; así, ‘TPA-45’ representa a un TPA donde se aplicaron 45 mg/L Al2(SO4)3. 

Para el O3DTPA, se incluye la dosis de coagulante seguida de la dosis de ozono en mg/L. Así, ‘O3DTPA 30-2’ implica el uso de 30 mg/L 

Al2(SO4)3 y 2 mg/L de ozono aplicados simultáneamente durante la coagulación del TPA. 
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4.1.2.2.1. Reducción de la dosis de coagulante para el O3DTPA y 

comparación con el TPA convencional 

En la Figura 4.5 se presenta la evolución de los Sólidos Suspendidos Totales (SST), 

turbiedad y color aparente, con respecto al tiempo de sedimentación para cada combinación 

de O3DTPA. Para comparar sus desempeños, los valores finales obtenidos (a los 20 minutos 

de sedimentación) de los tratamientos de TPA convencional (con 60, 45 o 30 mg/L de sulfato 

de aluminio) se representan con una línea horizontal. También se muestra el volumen de los 

lodos generados (Total de Sólidos Sedimentables, TSS) para cada tratamiento.  

 

 
 

 
 

 
 

(Agua cruda: SST=350 mg/L, Turbiedad= 295 UNT, Color aparente= 1650 Pt Co) 

 
Figura 4.5. Evaluación de parámetros fisicoquímicos para los tratamientos TPA y O3DTPA a 

diferentes dosis de ozono y coagulante 
 

En las gráficas de la Figura 4.5 es claro observar las mejoras existentes para todos los 

tratamientos O3DTPA, lo que evidencia que es viable reducir la dosis requerida de coagulante 

al aplicar ozono simultáneamente durante la coagulación. Al analizar cada parámetro se 

tiene lo siguiente: 

O3DTPA 30-1 O3DTPA 30-2 O3DTPA 30-3 O3DTPA 45-1 O3DTPA 45-2

O3DTPA 45-3 TPA-30 (final) TPA-45 (final) TPA-60  (final)

O3DTPA 30-1 O3DTPA 30-2 O3DTPA 30-3 O3DTPA 45-1 O3DTPA 45-2

O3DTPA 45-3 TPA-30 (final) TPA-45 (final) TPA-60  (final)



 
 

70 
 

a) Sólidos Suspendidos Totales (SST) 

A la misma dosis de coagulante, todos los tratamientos O3DTPA excedieron el 

desempeño de los TPA. Entre los tratamientos O3DTPA y a lo largo de los tiempos de 

sedimentación, la mayor remoción de SST fue alcanzada por la combinación de 45 mg/L de 

coagulante con las tres dosis aplicadas de ozono (en orden descendente de desempeño: 

O3DTPA 45-2, 45-3 y 45-1). A los 20 minutos de sedimentación, el O3DTPA 45-2 alcanzó una 

remoción final de SST equivalente al TPA-60 (implicando una reducción del 25% de 

coagulante), mientras que también logró una remoción idéntica al TPA-45 en tan solo 8 

minutos (una disminución del 67% en el tiempo de sedimentación). La misma tendencia se 

observa para los tratamientos O3DTPA 30-1, 30-2 y 30-3, que superan al TPA-30. 

 

b) Turbiedad 

Respecto a la turbiedad el efecto es aún más favorable al aplicar ozono, ya que a los 

20 minutos de sedimentación, los tratamientos O3DTPA 45-3, 45-1 y 45-2 sobrepasan 

considerablemente el desempeño del TPA-60. Así también, los tratamientos O3DTPA 30-2, 

30-1 y 30-3 mostraron una eficacia bastante cercana a dicho tratamiento (TPA-60), lo cual 

implicaría una disminución del 50% de coagulante. Debido a las mayores velocidades de 

sedimentación, los tratamientos O3DTPA 30-2 y 30-1 alcanzan una remoción de turbiedad 

equivalente a la obtenida con el TPA-45 en tan solo 5 minutos de sedimentación (esto es 75% 

más rápido y con 22% menos coagulante).  

 

c) Color aparente 

Para la remoción del color ocurre una tendencia muy similar que con los SST.  

 

d) Volumen de lodos 

Favorablemente, al tomar en cuenta la remoción de turbiedad y SST, se obtienen 

menores volúmenes de lodo en los tratamientos O3DTPA. 

 

Estos resultados son reflejo de las mejorías de las propiedades del flóculo al aplicar el 

ozono durante la coagulación. Por lo tanto, al implementar el O3DTPA, se pueden por lo 

tanto tener dos opciones ventajosas: 

 

 Si se aplica la misma dosis de coagulante que en el TPA (por ejemplo, TPA-45), 

con el O3DTPA (O3DTPA 45-3 o 45-2) se obtiene un efluente de más alta 

calidad (mayores remociones de turbiedad, SST y color), o bien, 

 Se logra obtener el mismo desempeño que en el TPA (TPA-60) disminuyendo   

hasta la mitad la cantidad de sulfato de aluminio requerida en el O3DTPA (30 o 

45 mg/L), reduciendo al mismo tiempo el volumen de los lodos generados.  
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De esta forma, si en el futuro se llega a implementar el O3DTPA en alguna de las 

instalaciones existentes en el país, se podría lograr tratar mayores volúmenes de agua 

(debido a menores tiempos de sedimentación requeridos), o bien, producir efluentes de 

mejor calidad, que sin duda traerían beneficios para la protección del medio ambiente.  

 

4.1.2.2.2. Efecto de mayores dosis de ozono  

El efecto de incrementar la dosis de ozono en el O3DTPA se presenta en la Figura 4.6. 

Al aplicar dosis de ozono mayores a 2 mg O3/L, se observa un efecto progresivamente 

perjudicial en cuanto a los niveles residuales de turbiedad y SST en el efluente clarificado.  

 

 
Figura 4.6. Efecto de incrementar la dosis aplicada de ozono durante el O3DTPA 

 

Este efecto desfavorable se puede explicar al tener en cuenta que cuando se aplican 

mayores dosis de ozono a las aguas, la materia orgánica presente (particulada y coloidal) se 

encuentra sometida a mayores grados de oxidación y degradación, con lo que se estarían 

produciendo un mayor número de partículas de menor tamaño, las cuales son más difíciles 

de sedimentar, empeorando así la calidad de los efluentes.  

 

Por lo tanto, al aplicar ozono en conjunción con el TPA, se presentan dos fenómenos 

cuyos efectos son dependientes de la dosis de ozono empleada. Inicialmente, a bajas dosis, 

se comienzan a aglomerar las partículas coloidales como resultado de la microfloculación por 

ozono y por posibles procesos de polimerización de algunas especies oxidadas en las aguas. 

Sin embargo, al ir incrementándose las cantidades de ozono aplicadas, el ozono comenzará a 

romper y degradar muchos más compuestos en las aguas, produciendo un efecto contrario al 

deseado. Es decir, en el caso de ‘sobredosificación’ de ozono existirá una mayor cantidad de 

partículas coloidales que las que originalmente habían en el agua, requiriéndose así, dosis 

mayores de coagulante para poder volver a desestabilizar la suspensión coloidal.  
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Esto justifica y coincide con los efectos reportados en algunos estudios realizados 

para el caso de pre-ozonación de aguas naturales con fines potables. Por ejemplo Maier 

(1979), estudió la distribución del tamaño de partículas en las aguas y estableció que al 

aplicar 1 mg O3 /L el número de partículas más pequeñas disminuyó y el de las más grandes 

incrementó. Con 2.5 mg O3 /L reportó que este fenómeno es todavía detectable aunque en 

un menor grado; mientras que a dosis mucho mayores el efecto inicial fue revertido.  

 
Finalmente, con los resultados obtenidos, se estableció que la dosis óptima y punto 

de aplicación del ozono corresponden a emplear 2 mg/L de ozono simultáneamente con el 

coagulante (ya sea 30 o 45 mg/L de Al2(SO4)3). Así también, se concluye que no es necesario 

el empleo de floculantes poliméricos, debido a un mejor desempeño del proceso de 

coagulación-floculación-sedimentación en los O3DTPA al aplicar bajas dosis de ozono.  

 
4.1.3. Evaluación del O3DTPA optimizado vs. TPA convencional 

Para los tratamientos que exhibieron los mejores resultados (TPA-60; O3DTPA 45-2 y 

O3DTPA 30-2), se tomaron microfotografías de los flóculos formados a partir de sus lodos 

sedimentados. También se comparó la evolución de la DBO5 del TPA-30 y O3DTPA 30-2. 

 

4.1.3.1. Flóculos sedimentados: TPA vs. O3DTPA optimizados 

Las microfotografías de los flóculos sedimentados para el TPA y los dos mejores 

O3DTPA se muestran en la Figura 4.7.  

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 4.7. Microfotografías de los flóculos formados (TPA vs. O3DTPA):  
a) TPA-60, b) O3DTPA 45-2, c) O3DTPA 30-2 

 

Se puede apreciar que en los flóculos de los O3DTPA existen zonas más compactas. 

Esto es consistente con los resultados obtenidos previamente para un desempeño similar en 

cuanto a los niveles de remoción de parámetros fisicoquímicos y de generación de lodos. En 
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este sentido, y como se presentó anteriormente, el O3DTPA 30-2 exhibió remociones de 

turbiedad similares que en el TPA-60, y aquí en las microfotografías se observa que los 

flóculos del O3DTPA 30-2 son relativamente iguales en tamaño a los del TPA-60, pero con 

regiones que aparecen ser las más densas de todos (Figura 4.7.c). 

 

4.1.3.2. DBO5 

La evolución de la demanda biológica de oxígeno para el agua residual cruda, TPA-30 

y O3DTPA 30-2 se muestra en la Figura 4.8. 

 

 

 
Figura 4.8. Evolución de la demanda biológica de oxígeno: TPA, O3DTPA 

 

 

En relación con el agua residual cruda, se observó una reducción del 50 % de la DBO5 

para el TPA. El O3DTPA presentó un valor de DBO consistentemente superior en 10 mg/L más 

de que el TPA, a lo largo de los días 2 a 5; evidencia de que a pesar de ser una dosis 

relativamente baja de ozono (2 mg/L), ocurre cierta conversión de la materia orgánica no 

biodegradable que al oxidarse tiene como resultado un aumento de casi 15% en la DBO5. 

Ventajosamente, esto implica que el efluente del O3DTPA resulta ser más biodegradable que 

el del TPA convencional (es decir, parte de la DQO original fue convertida a DBO).  
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Para propósitos agrícolas, la NOM-001-SEMARNAT-1996 establece una DBO5 máxima 

de 75 y 150 mg/L (promedio máximo mensual y diario, respectivamente) si las aguas son 

dirigidas a embalses, o 150 y 200 mg/L si van a ríos. El valor obtenido para el O3DTPA 30-2 se 

encuentra ligeramente por encima del menor de estos límites, con una DBO5 de 80 mg/L. Sin 

embargo, posteriormente se corroboró que después del tratamiento de desinfección y 

filtración, los valores de DBO5 no superaron los 45 mg/L (determinado por Velázquez, 2011).  

 

4.1.4. Transferencia de Ozono en el O3DTPA 

Se realizó un balance global de ozono en fase gas para establecer la eficiencia en 

cuanto a la transferencia de ozono en el sistema O3DTPA utilizado. En la Tabla 4.3 se 

presentan los valores correspondientes a dicho balance.  

 

Tabla 4.3. Transferencia de Ozono durante el O3DTPA 

Parámetro Unidad 
O3DTPA 

30-4 30-3 30-2 30-1 

Total de O3 aplicado 

mg 

4.00 3.00 2.00 1.00 

Total de O3 purgado 1.27 1.25 0.53 0.34 

Total de O3 transferido 2.73 1.75 1.47 0.66 

Eficiencia de trasferencia % 68.3 58.3 73.5 66.0 

 

A pesar de tratarse de aguas residuales crudas, en todos los casos las eficiencias de 

transferencia son moderadas, pues se encuentran entre 55 a 75%. Por ejemplo, para la dosis 

óptima de ozono (2 mg/L), únicamente se transfirieron 1.47 mg al litro de agua al que se le 

aplicó. Esto se debe a que en el sistema de jarra modificada utilizado el ozono es aplicado por 

arriba de la paleta giratoria y con el vortex formado durante la agitación rápida durante la 

coagulación, parte del ozono no llega a estar en contacto con el agua. Por lo tanto las 

eficiencias de transferencia se verían considerablemente mejoradas si se lograra aplicar el 

ozono en la base de las jarras.  

 

A mayor escala, se recomendaría utilizar un inyector del tipo venturi (Mazzei), pues 

con este se logran obtener transferencias de hasta el 99 % del ozono aplicado, además de un 

flujo turbulento que sería útil para la coagulación. En la práctica, esto también implicaría una 

disminución en los costos de operación.  
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4.2. Desinfección del efluente de O3DTPA optimizado 

 

El objetivo principal en esta etapa fue establecer una dosis óptima de ozono para 

asegurar niveles adecuados de desinfección (cumpliendo los parámetros microbiológicos 

establecidos en la NOM-001-SEMARNAT-1996, respecto al contenido de Coliformes Fecales, 

CF, y de Huevos de Helmintos, HH) y una baja dosis de cloro para mantener un efecto de 

desinfección residual. Después de haber realizado algunas pruebas preliminares, y con el 

objeto de proponer un tren de tratamiento efectivo, las condiciones optimizadas del O3DTPA 

(45-2 y 30-2) y TPA-60 se utilizaron para llevar a cabo los estudios de desinfección. 

 

4.2.1. Pruebas Preliminares de Tratamiento  

Las pruebas preliminares de desinfección se realizaron aplicando directamente ozono 

al agua residual cruda y al efluente del TPAf (empleando floculante). Las concentraciones de 

los diferentes microorganismos estudiados se muestran en la Tabla 4.4. Cabe destacar la 

presencia de Vibrio cholerae, Salmonella typhi, Huevos de helminto y protozoarios (Giardia 

sp.) en el agua cruda y en algunos casos aún después de los tratamientos O3 y TPAf. 

 

Tabla 4.4. Resultados Microbiológicos de las  

Pruebas Preliminares de Desinfección 

Parámetro Unidad 

Agua o Efluente 

ARC 1)ARC + O3 
2)TPAf 3)TPAf + O3 

Coliformes Totales  

NMP 

/100 mL 

5.2x10
8
 8.5x10

3
 5.0x10

5
 ND 

Coliformes Fecales 4.0x10
8
 5.0x10

3
 2.0x10

3
 ND 

Vibrio cholerae 3.6x10
8
 3.5x10

3
 ND ND 

Salmonella typhi 4.5x10
8
 1.1x10

4
 ND ND 

Huevos de Helminto  N° org/ L 20 1 4 1 

Giardia sp. Quistes /100L presentes ausentes presentes ND 

ND: No detectados; 
1)

 ARC + O3: Ozonación directa del ARC, dosis aplicada: 442 mg O3/L (36.8 mg O3/min por 60 min); 
2)

 TPAf: TPA con floculante: 80 mg/L Al2(SO4)3 y 1.0 mg/L de polímero aniónico (Prosifloc A-252);  
3)

 TPAf + O3: combinación de 
1)

 y 
2)

 (TPAf seguido de O3) 

 

Debido a la elevada carga orgánica que presenta, la ozonación directa del agua 

residual requiere la aplicación de muy altas cantidades de ozono para lograr niveles de 

desinfección aceptables. Por ejemplo, fue necesario aplicar 442 mg O3/L para eliminar 

completamente a Giardia sp.  
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Cuando la ozonación fue precedida del TPAf (TPAf + O3) los requerimientos de ozono 

son significativamente menores y la calidad microbiológica del efluente mejora en gran 

medida, ya que en la mayoría de los indicadores microbiológicos no se detectaron 

organismos. Los resultados para la desinfección mediante el TPAf + O3 muestran que el 100% 

de destrucción de todas las bacterias se alcanzó a los 15 minutos de aplicación (110 mg O3/L), 

tiempo en el que se removieron los CT. Vibrio cholerae se removió en menos de 10 min (74 

mg O3/L); los CF en 6 min (44 mg O3/L) y Salmonella typhi  no se detectó a partir de 2 minutos 

de ozonación (15 mg O3/L).  

 

Tomando en cuenta la características microbiológicas del agua residual cruda, es 

necesario lograr una inactivación de microorganismos patógenos entre 4 y 5 log. A pesar de 

lograr cumplir los requerimientos de desinfección con el TPAf + O3, las dosis necesarias de 

ozono hacen que este tratamiento de las pruebas preliminares no sea atractivo. El elevado 

requerimiento de ozono que aún presenta el efluente del TPAf se atribuye a interacciones o 

reacciones de oxidación que posiblemente se presentan con el floculante (con los grupos 

amida). A continuación se presentan los resultados de desinfección para los efluentes 

optimizados de TPA que emplearon únicamente coagulante y ozono (tratamientos O3DTPA).  

  

4.2.2. Desinfección con O3DTPA optimizado y TPA-60 

Para minimizar la carga orgánica y mejorar el uso del ozono como desinfectante del 

agua residual, en este trabajo se decidió evaluar como etapa de desinfección la combinación 

ozono-cloro para el efluente del tratamiento primario mejorado con ozono (O3DTPA). Así, se 

buscó obtener mejores resultados y mantener un efecto residual (con el cloro), minimizando 

también la formación de subproductos de desinfección. Los resultados para las 

concentraciones de coliformes fecales (CF) y helmintos (HH) obtenidas en las aguas tratadas 

se presentan en la Tabla 4.5. 

 

 La concentración inicial de CF en el agua residual cruda (ARC) corresponde a 4.9 x 107 

UFC/100 ml. La NOM-001-SEMARNAT-1996 establece un límite máximo de hasta 1.0 x 103 

UFC/100 mL por lo que se requiere una reducción 5 log. Con los dos tipos de tratamiento 

primario empleados (TPA, O3DTPA) se consigue lograr una reducción 1 log.  

 

Para cumplir con la norma, al utilizar el TPA convencional (TPA-60) es necesario 

aplicar 2 mg/L NaOCl y un tiempo de contacto de 5 minutos, o alternativamente, 20 mg/L de 

ozono. En el caso del tratamiento O3DTPA 30-2 se puede utilizar una combinación de 5 mg/L 

de ozono seguido de 1 mg/L NaOCl con un tiempo de contacto de 10 minutos, o bien 10 mg/L 

de ozono, seguidos por 1 mg/L NaOCl por 5 minutos. En aquellos casos donde no se 

detectaron coliformes, se asume que la dosis de desinfectante estuvo en exceso.  
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Tabla 4.5. Capacidad de Desinfección  

de los Tratamientos Estudiados  

Agua o 

Efluente 

Desinfectante Residuales 

Coliformes  

Fecales,   

UFC/100 mL 

Huevos de 

helmintos,  

N° org/ L 
Dosis O3, 

mg/L 

NaOCl 
Ozono 

residual, 

mg/L 

Cloro  

residual, 

mg/L 
Dosis, 

mg/L 

Tiempo  de 

contacto, 

min 

ARC - 4.9 x 10
7
 8-11 

TPA-60 

0 

0 

- 

- 2.9 x 10
6
 

3-6 
2 

5 

0.15 5.0 x 10
2
 

3 0.20 0 

4 0.24 0 

5 2 30 0.04 0.30 0 

2-3 10 
0 

0.09 
- 

5.0 x 10
3
 

20 0.09 1.0 x 10
3
 

O3DTPA  

45-2 

0 

0 

- 

- 7.8 x 10
6
 

3-4 5 
30 

0.46 0 

10 0.80 0 

5 
2 

30 0.05 
0.14 0 

1-3 
5 0.20 0 

10 
2 

30 0.10 
0.14 0 

5 0.20 0 

O3DTPA 

30-2 

0 0 - - 6.5 x 10
6
 

4-5 
2 

0 

0.02 

- 3.8 x 10
6
 

1 5 0.08 1.7 x 10
5
 

2 30 0.13 0 

5 

0 

0.04 

- 6.5 x 10
5
 

4-6 
1 

5 0.09 3.6 x 10
4
 

10 0.07 2.0 x 10
1
 

10 

0 

0.11 

- 2.6 x 10
4
 

4-5 
1 

5 0.16 1.0 x 10
1
 

10 0.08 0 

 

Las dosis de ozono aplicadas son consistentes con aquellas reportadas para la de 

desinfección de efluentes secundarios y cumplir con la norma internacional de reúso de 

aguas para riego (WHO, 2006; que también establece un máximo de 1000 CF/ 100 mL).  Por 

ejemplo, Liberti y Nortarnicola (1999) reportaron una reducción de 3 log en coliformes 

totales al aplicar una dosis de ozono de 15 mg/L a un efluente secundario clarificado, 

mientras que Janex et al. (1999) al aplicar esta misma dosis lograron una reducción de entre 
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1.3 a 3.5 log en coliformes fecales, pero únicamente 0.6 a 1.5 log al aplicar 4 mg/L. Por otra 

parte,  Xu et al. (2002) enfatizaron que la carga orgánica de las aguas es un factor primordial 

en cuanto a las dosis de ozono requeridas, ya que para lograr una inactivación de más de 3 

log requirieron el uso de entre 5 a 15 mg O3/L para efluentes secundarios, y únicamente 

entre 5 a 7 mg O3/L para lograr una remoción similar en efluentes terciarios. Esta 

información corrobora que el esquema de tratamiento aquí propuesto puede resultar 

atractivo para su implementación en plantas de TPA existentes y a la vez reitera la ventaja de 

aplicar bajas dosis de ozono durante el tratamiento primario avanzado (O3DTPA), pues ésta 

permite alcanzar altos niveles de remoción de materia suspendida, y con ello reducir los 

requerimientos de desinfectante debido a una menor carga orgánica en el efluente primario 

optimizado.  

 

En cuanto a la reducción del contenido de huevos de helmintos, como se esperaba, la 

cloración no tuvo efecto considerable por su limitada capacidad desinfectante en parásitos. 

Por ejemplo, en el efluente de TPA convencional (TPA-60) cuando se empleó ozono como 

desinfectante la concentración de HH se redujo a 2 o 3 HH/L, mientras que en el efluente 

clorado el contenido residual de organismos era de 3 a 6 HH/L. Aunque fue claro que la 

disminución de HH se vio favorecida por el uso de ozono como desinfectante, la remoción de 

HH también depende de la eficacia del tratamiento primario avanzado (TPA u O3DTPA), ya 

que en el O3DTPA 45-2 se obtuvieron de 3 a 4 HH/L para el uso exclusivo de cloración; 

disminuyendo hasta 1 a 3 HH/l para el efluente ozonado. Esto demuestra que la adición de 

ozono para la desinfección (en dosis de 5 o 10 mg/L) mejora la remoción de dichos parásitos. 

Esta reducción en la concentración de HH puede ocurrir debido a la inactivación directa con 

el ozono, o bien debido al mayor grado de sedimentación de materia orgánica que ocurrió 

durante el O3DTPA.  

 

Por lo tanto, y en particular en cuanto al contenido de HH, al aplicar ozono durante la 

coagulación (O3DTPA) se logran mejoras también en la posterior etapa de desinfección 

(seguido por ejemplo de cloración) a diferencia del proceso convencional (TPA), lo cual puede 

atribuirse a que se remueve una mayor cantidad de materia orgánica que demanda ozono y 

al efecto desinfectante intrínseco de este oxidante. Cuando se empleó ozono como 

desinfectante, se puede asumir que éste fue inmediatamente consumido por el agua 

residual, puesto que todas las concentraciones de ozono disuelto (residual en fase líquida) 

estuvieron alrededor de 0.05 mg/L cuando se aplicaron 5 mg O3/L, y de 0.10 mg/L para los 

casos donde se aplicó 10 y 20 mg O3/L. 

 

Respecto a los tratamientos que emplearon O3DTPA 30-2, se alcanzó una remoción 

similar de HH que la que se logró con el TPA-60 más cloración, lo cual representa el uso de 
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una dosis menor de coagulante. También debe notarse que la mayoría de los tratamientos 

cumplieron con la NOM-001 para irrigación restringida (se establece un máximo de 5 HH/L). 

Sin embargo, para el uso de riego no-restringido (requiriendo un máximo de 1 HH/L), se 

recomienda un ligero incremento en la dosis del coagulante en el O3DTPA (puesto que 

algunos de los tratamientos O3DTPA 45-2 sí cumplieron con la norma de riego no 

restringido); o incrementar las dosis aplicadas de ozono durante la desinfección. 

Alternativamente una etapa adicional de filtración posterior puede ser implementada, la cual 

sería también beneficiada por las aplicaciones de ozono realizadas, puesto que se verían 

incrementos en la duración de las corridas o en el número de ciclos de filtración.  

 

Asimismo, se encontró que para la desinfección una menor dosis de cloro con un 

mayor tiempo de contacto puede resultar ser más benéfica, luego de una ozonación 

apropiada (5 o 10 mg O3/L). En su caso, las dosis aplicadas de cloro fueron pequeñas, 

únicamente con el objetivo de minimizar la dosis de ozono requerida para lograr la 

desinfección adecuada y mantener un efecto residual en las aguas tratadas.  

 

Es importante señalar que la cloración ayuda a evitar la posible re-activación o 

crecimiento de microorganismos, ya que en México, en algunas regiones de riego el tiempo 

que puede transcurrir entre el tratamiento o salida de las aguas de las PTARs y su destino 

final para el riego agrícola es de más de 24 horas después de haber terminado su tratamiento 

(Jiménez et al., 1999). Basado en los resultados obtenidos, los niveles de cloración 

empleados son apropiados para mantener residuales adecuados. En el caso del TPA-60 los 

residuales de cloro van de 0.15 a 0.30 mg/L, para el O3DTPA 45-2 de 0.14 a 0.80 mg/L y en el 

O3DTPA 30-2 de 0.7 a 0.16 mg/L. Como referencia, para agua potable, la NOM-127-SSA1-

1994 establece un rango de cloro residual de 0.2 a 1.50 mg/L.  

 

Finalmente, el uso del ozono en la desinfección también contribuye como una medida 

de control de la formación de sub-productos. Se reportó que para la desinfección del 

efluente del O3DTPA 45-2 con las dosis aquí presentadas de cloro y sus combinaciones con 

ozono se logra reducir la formación de trihalometanos totales (THMT). Al desinfectar 

exclusivamente con cloro (10mg NaOCl /L) la producción de THMTs fue de 19.5  μg/L, 

mientras que al aplicar ozono a 5 y a 10 mg O3/L con 5 mg NaOCl/L únicamente se detectaron 

12.2 y 11.5 μg/L de THMT respectivamente (Carreón, 2009).  

 

De esta etapa del estudio se concluye que al emplear la combinación ozono-cloro 

como alternativa a la cloración exclusiva en la etapa de desinfección, es posible logra un 

mayor grado de remoción de los indicadores de contaminación microbiológica.  
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4.3. Evolución de la Materia Orgánica (MO) 

 

Hasta la fecha, ningún estudio publicado sobre aguas residuales, presenta el uso del 

ozono durante la coagulación, optimiza las dosis de coagulantes y ozono sin emplear 

floculante, ni trata de explicar las posibles razones de las mejoras del tratamiento primario 

por el ozono. Con los resultados presentados, en esta sección se abordan éstos aspectos 

originales de investigación. 

 

Para elucidar algunas razones que hacen que el ozono logre la mejora de la calidad del 

efluente primario durante la coagulación (O3DTPA), así como las ventajas que esto 

representa, conviene analizar los cambios que ocurren en la transformación de la materia 

orgánica (MO). Con la finalidad de profundizar en la investigación sobre los efectos del ozono 

durante su aplicación en la coagulación, se realizaron análisis de espectroscopia ultravioleta 

visible (UV-Vis) e infrarroja (FTIR), y el estudio de la materia orgánica disuelta (MOD) 

mediante su separación polar y fraccionación por tamaño molecular. 

 

En los estudios de caracterización de la materia orgánica y la materia orgánica 

disuelta, el agua residual fue tratada bajo las condiciones optimizadas del O3DTPA: 30mg 

Al2(SO4)3 con 2mg/L O3 durante la coagulación. 

 

4.3.1. Remoción de Materia Orgánica Disuelta (MOD) 

 El contenido de COT y COD se utilizó como una medida indirecta de la MO y MOD. En 

la Tabla 4.6 se puede apreciar que más del 84% de la MOD es removida mediante el 

tratamiento primario avanzado convencional (TPA) y el mejorado con ozono (O3DTPA). La 

adición de ozono durante la coagulación aumenta ligeramente la remoción porcentual de la 

MOD. Para el COT se obtuvo una reducción del 84.4% con el TPA, siendo esta del 89.1% para 

el O3DTPA. De igual forma se tuvo una remoción del COD de 80% para el TPA y 82.5% para el 

tratamiento donde aplicó ozono durante la coagulación.  

  

Tabla 4.6. Carbono Orgánico Total y Disuelto 

para las Aguas Estudiadas 

Agua 
COT 

mg/L 
COD, 
mg/L 

Cruda 38.5 20.0 

TPA-30 6.0 4.0 

O3DTPA 30-2 4.2 3.5 
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Por lo tanto, al comparar ambos tratamientos se observa que el O3DTPA logra reducir 

un 30% más COT y un 12.5 % más COD que el TPA convencional. 

 

4.3.2. Caracterización por Espectroscopía UV-Vis y FTIR 

4.3.2.1. Espectroscopia UV-Vis 

Los espectros UV-Vis para la materia orgánica (sin filtrar) de los efluentes del TPA y 

O3DTPA se presentan en la Figura 4.9. En este caso, se puede apreciar que el O3DTPA exhibe 

menores absorbancias a partir de los 274 nm y a lo largo del espectro hasta la región visible, 

lo que indica la efectividad en el tratamiento optimizado con ozono.  

 

  
Figura 4.9. Espectros UV-Vis para el efluente optimizado de O3DTPA vs TPA 

 

Con respecto al efecto del tratamiento sobre la materia orgánica disuelta (MOD), en 

la Figura 4.10 se puede observar que al compararlo con el TPA, el espectro UV-Vis del 

efluente del O3DTPA presenta un aumento en la absorbancia en el rango de 280 a 300 nm, 

con algunos picos en la región de 200 a 280 nm, probablemente debido a la formación de 

compuestos orgánicos oxigenados. Los grupos aldehídos y fenólicos se pueden encontrar 

dentro de estas longitudes de onda, particularmente a 270 nm, así como también 

compuestos que contienen grupos carbonilos (aldehídos, cetonas, ácidos carboxílicos, 

ésteres y amidas) que absorben a 293 nm (Skoog y Leary, 1994). Todos estos compuestos 

pueden generarse debido a la acción del ozono sobre la materia orgánica, ocasionando 

también un cambio en la polaridad de la MO de las aguas. Los cambios generados por el 

ozono al oxidar estructuras orgánicas y oxigenarlas, forman compuestos más hidrofílicos y 

solubles, que pueden interaccionar más fácilmente con las especies y productos de hidrólisis 

de los coagulantes metálicos empleados, mejorando así el desempeño del tratamiento 

primario.  
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Figura 4.10. Espectros UV-Vis para la MOD: comparación del efecto del ozono 

 

Adicionalmente, para el O3DTPA se aprecian menores absorbancias en la región de 

310 a 455 nm, y de 550 a 600 nm indicando la degradación de varias fracciones de la materia 

orgánica disuelta, particularmente a los 380 nm. Esta banda (380 nm) corresponde a 

hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), los cuales pueden aparecer en diferentes valores 

de bandas de absorción del espectro UV-Vis, de acuerdo a la estructura particular de su 

anillo. Esta característica es útil en la identificación de los HAP, ya que se ha determinado que 

a 380 nm aparece específicamente la banda de absorción del antraceno (Díaz et al., 2008).  

 

Para los objetivos de este estudio y con el fin de contar con un análisis más detallado 

de los espectros, se utilizó un método de interpretación semicuantitativo. Para esto se 

calcularon las áreas bajo la curva de los espectros de absorción UV-Vis entre 200-400 nm 

(A200-400) y de 400 a 600 nm (A400-600). En la Tabla 4.7 se presentan estos valores así como los 

de las longitudes de onda que presentan los máximos de absorción (λmax) para los efluentes 

estudiados mediante espectroscopía UV-Vis (Materia Orgánica Total, MOT: A. Punto de 

ozonación y, B. Efluente TPA vs O3DTPA optimizado; Materia Orgánica Disuelta, MOD: C. 

MOD TPA vs O3DTPA).  

 

Respecto a la MOT, casos A y B, las bandas de absorción máxima son cercanas a λmax= 

290 nm, correspondientes a sistemas policonjugados (constituyentes de las substancias 

húmicas de las aguas). Los valores de λmax son idénticos para el TPA y pre-O3TPA, mientras 

que la absorbancia a λmax resulta un poco menor en el O3DTPA. Para la MOD, caso C, la λmax 

se encuentra alrededor de los 260 nm.  
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Tabla 4.7. Características Absorptivas UV-Vis de la MOT y MOD: 

 Agua Cruda y Efluentes Tratados 

Espectro UV-Vis; (Figura) Agua 

Área de absorción UV, 

ua∙nm λ max, 

nm 

Absorbancia 

en λmax, ua 
A200-400 A400-600 

M
at

er
ia

  

O
rg

án
ic

a 
 

To
ta

l 

(M
O

T)
 

A. Punto de 
ozonación; 
Figura 4.3 

Cruda 59.84 43.56 291 0.61 

TPA 15.18 5.97 288 0.20 

O3DTPA 14.61 5.94 290 0.18 

pre-O3 TPA 16.01 6.92 288 0.20 

B. Efluentes 
TPA vs 
O3DTPA 
optimizado; 
Figura 4.9 

Cruda 10.09 2.44 288 0.14 

TPA-30 7.31 1.62 294 0.09 

O3DTPA 30-2 6.22 1.10 295 0.07 

M
at

er
ia

 

O
rg

án
ic

a 

D
is

u
el

ta
 

(M
O

D
) C. MOD: TPA 

vs O3DTPA 
optimizado;  
Figura 4.10 

Cruda 3.92 0.70 262 0.05 

TPA-30 1.68 0.27 264 0.05 

O3DTPA 30-2 2.22 0.21 254 0.06 

 

En todos los casos, al obtener los más altos valores de A200-400 y A400-600, se observa 

que el agua residual cruda absorbe la radiación UV con mayor intensidad; debido a la 

complejidad química de los compuestos disueltos y en suspensión presentes, que incluyen la 

materia orgánica y constituyentes inorgánicos (arcillas) presentes en el agua. 

 

Al analizar y comparar el tratamiento O3DTPA respecto al TPA, se observa que el área 

de absorción A200-400, disminuye para el O3DTPA en los efluentes correspondientes al análisis 

de la MOT (casos A y B). En cambio, para la MOD (caso C) se aprecia que el A200-400 es mayor 

para el O3DTPA. 

 

 La región de longitudes de onda de 200 a 240 nm corresponde principalmente a 

bandas benzenoideas (BZ) que destacan la presencia de ácidos húmicos en medio acuoso 

(Korshin et al., 1997). Estas bandas representan las transiciones π → π* de sistemas 

aromáticos y enlaces conjugados cortos que requieren de mayor energía. En tanto, las 

bandas de absorción que ocurren de 240 and 400 nm forman parte de la banda de 

transferencia de electrones (TE). La intensidad de la banda TE es ampliamente incrementada 

por la presencia de grupos funcionales polares, mientras que la banda BZ no se ve afectada. 

La presencia de anillos aromáticos con grupos funcionales polares tales como hidroxilo, 

carbonilo, carboxilo y ésteres incrementan la banda TE (He et al., 2011). Por último, la región 
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de 400 a 600 nm, corresponde principalmente a pares de electrones libres del oxígeno 

presente en grupos CO, COOH, OH (transiciones n→ π*), al efecto bactocrómico de algunos 

compuestos (desplazamiento al rojo); y representa cadenas conjugadas largas y lineales (con 

enlaces sencillo-doble-sencillo-doble). De aquí es posible deducir lo siguiente en cuanto a las 

interacciones observadas entre el ozono y la MOT y MOD durante el O3DTPA: 

 

 Interacción con la MOT (casos A y B, Tabla 4.7): Al no haber incremento de la 

absorbancia para el O3DTPA en la región de 200 a 400 nm (Figura 4.9), se tiene 

que con la materia no disuelta únicamente se observó un rompimiento de 

grupos benzoideos, sin mayor formación de grupos polares.  

 Interacción con la MOD (Caso C): Por otra parte, para la MOD se tiene que la 

A200-400 es mayor para el O3DTPA, lo que indica que el ozono interactuó más 

fácilmente con la MOD convirtiéndola a grupos más oxigenados, 

incrementando la absorbancia en el intervalo de 280 a 300 nm (Figura 4.10), 

resultando en un aumento de la polaridad de la MOD y volviéndola más 

hidrofílica.   

 

Estas tendencias son claras y evidentes al observar los espectros correspondientes.  

 

En cuanto a los valores de A400-600, éstos se reduce en todos los casos para el O3DTPA, 

por lo que se presume que en este tratamiento la interacción del ozono con el coagulante 

resulta en una mejor sedimentación de compuestos orgánicos o sustituyentes de cadena 

larga,  obteniéndose absorbancias ligeramente menores en esta región.  

 

Para el pre-O3TPA, tanto la A200-400 y A400-600 son mayores que para el TPA 

convencional, indicando que al aplicar el ozono como pre-tratamiento, éste reacciona con la 

materia orgánica y forma más grupos polares (CO, COOH, OH), volviéndola más soluble y 

permaneciendo así en el efluente.  

 

 Finalmente, también, se calcularon los valores del parámetro SUVA254, el cual ha sido 

ampliamente utilizado como indicador de la abundancia de compuestos aromáticos en la 

materia orgánica de las aguas (Shao et al., 2009), también empleado como indicador del 

potencial de formación de subproductos de desinfección. Los valores obtenidos para el 

SUVA254 se presentan en la Tabla 4.8. De los valores de SUVA254, se corrobora que al 

optimizar el TPA con el ozono, se logra reducir la carga orgánica del tipo que potencia la 

formación de sub-productos de desinfección en el efluente O3DTPA en un 7.4%, valor 

equivalente al reportado por Carreón (2009), quien determinó la cantidad total de 

precursores de THMs en este tipo de efluente. 
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Tabla 4.8. SUVA254 para Condiciones Optimizadas del O3DTPA 

Agua o  

Efluente 

Abs254, 

cm-1 

COD, 

mg/L 

SUVA254, 

L mg-1 m-1 

Cruda 0.151 20.0 0.76 

TPA 0.075 4.0 1.88 

O3DTPA 0.061 3.5 1.74 

 

Estos resultados también son representativos de los cambios que el ozono genera en 

la polaridad de la MO de las aguas al hacerla más hidrofílica, puesto que se considera que la 

mayor parte de los compuestos con un alto potencial de formación de THMs corresponden 

principalmente a la fracción hidrofóbica, la cual es la mayor fuente de precursores de los 

subproductos de desinfección (Leenheer y Croué, 2003; Chiang et al., 2009).  

 

Así, estos datos y los espectros UV-Vis presentados apuntan el decrecimiento de 

aromaticidad por los procesos de oxidación de los compuestos orgánicos, por lo que se 

espera un menor grado de humificación y la disminución de los pesos moleculares de la 

materia del efluente O3DTPA. 

 

4.3.2.2. Espectroscopía Infrarroja de Transformadas de Fourier (FTIR) 

El análisis FTIR fue realizado tanto a la materia orgánica presente en los efluentes de 

tratamiento primario como a los lodos generados y al agua residual cruda. La colección de los 

espectros vibracionales FTIR en las regiones de frecuencia cercana (7000 a 4000 cm-1) e 

infrarroja media (4000 a 350 cm-1) se muestra en la Figura 4.11. Se presentan las principales 

bandas de absorción y regiones de frecuencias para los grupos funcionales correspondientes 

en los espectros FTIR normalizados de los sobrenadantes (Figura 4.12) y lodos (Figura 4.13). 

La asignación de las bandas de absorción para los grupos funcionales observados en los 

espectros obtenidos se basó en aquellos previamente reportadas (Pernet-coudrier et al., 

2008; Zhang et al., 2009;  Droussi et al., 2009; He et al., 2011), y su resumen se presenta en la 

Tabla 4.9. 

 

Al tratarse de muestras semejantes en su composición, las señales de los espectros 

presentan mucha similitud, y se puede apreciar que todos son bastante similares en la región 

de 7000 a 1200 cm-1, lo que indica que no existe una transformación detectable para los 

grupos funcionales que corresponden a estas frecuencias. Sin embargo, es importante notar 

la existencia de algunas diferencias en los casos donde se aplicó una dosis baja de ozono 

durante la coagulación (2 mg O3/L; tratamientos O3DTPA 30-2 y 45-2). 
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ARC: agua residual cruda, 30: TPA-30; 30_2: O3DTPA30-2; 45: TPA-45 ; 45_2: O3DTPA 45-2, 60: TPA-60  

LD: Lodos (flóculos sedimentados); Ef: Efluentes (sobrenadantes) 

Figura 4.11. Espectros FTIR en la región cercana e infrarroja para lodos y efluentes 
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Figura 4.12. Espectros FTIR de los efluentes, mostrando las bandas y regiones de absorción de los grupos funcionales  
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Tabla 4.9. Identificación y Asignación de las Principales Bandas de Absorción de los Espectros FTIR  

de Lodos y Sobrenadantes  

Frecuencia, 
cm-1 

Grupo 
Funcional 

Comentarios y Observaciones 

5575 - 5145 H2O 
Bandas de absorción específicas del agua líquida. Se debe a la humedad del ambiente y posiblemente al agua atrapada o 
químicamente enlazada con las sustancias húmicas existentes en las muestras. 

2390 - 2300 CO2 
Vibración activa del CO2 gaseoso (ambiental) a la radiación IR. Dos picos prominentes en 2362 y 2341 cm

-1
 

correspondientes a las vibraciones de tensión asimétrica O       O.    

3853 - 3550 — OH Atribuida al enlace — OH de alcoholes (R-OH), fenoles (φ-OH) y ácidos carboxílicos (RCO-OH).  

3567 - 3550 — NH2 
Grupos amida y aminas, presentes en proteínas y amino azúcares. Corrobora el contenido de nitrógeno que proporciona 
el valor nutritivo de las aguas para su uso agrícola. 

3100 - 3000 Ar — H 
Absorciones débiles detectadas (ligeros picos en 3080, 3064, 3032 y 3012 cm

-1
), correspondientes a vibraciones de 

tensión del enlace – CH aromático en compuestos y estructuras aromáticas (Ar-H). Se aprecia una mayor existencia de Ar-
H que de compuestos alifáticos (R-H).  

3000 - 2900 R — H 
Absorciones muy ligeramente observables de cadenas de hidrocarburos alifáticos saturados (R-H) como ácidos grasos, 
ceras y otros. Corresponden a vibraciones de: estiramiento-tensión C-H y tensiones asimétricas del metileno (-CH2-) y 
metilos (-CH3) alifáticos, con bandas en 2954, 2933 y 2925 cm

-1
 respectivamente.    

1733-1652 — CO 
Grupo ceto en todas sus formas (cetona, aldehído y ácido). Destaca el pico cercano a 1700 cm

-1
 que es muy intenso, lo 

que enfatiza el carácter ácido de la materia orgánica.  

1600-1417 — CONH2 

Junto con la banda Amida I en 1698 cm
-1

 (tensión —CO) corrobora la flexión –NH2 de la banda Amida II (1558 cm
-1

) y la 
tensión del enlace C-N de la Banda Amida III en 1419 cm

-1
. También se presenta una absorción bastante intensa en 1540 

cm
-1

, correspondiente al anión carboxilato (–COO
-
). La banda prominente en 1508 cm

-1
 se adscribe a deformaciones –NH 

de aminas (primarias y secundarias) y amidas, de donde deriva el poder nutriente de las aguas tratadas. También se 
aprecia la vibración de tensión del C=C aromático en 1458 cm

-1
. 

1176-727 — C-O 
Bandas C-O de alcoholes (R-OH) y azúcares (CnH2nOn) que contienen un grupo carbonilo (-CO) y varios alcohol (-OH). La 
intensidad (en la anchura) de estas bandas es evidencia de la alta abundancia de azúcares, pertenecientes a grupos de 
aromáticos polisustituidos (Ar-H-ps).  
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Figura 4.13. Espectros FTIR de los lodos colectados, mostrando las bandas y regiones de 

absorción de los grupos funcionales  

 

En adición a las nueve regiones infrarrojas identificadas (Tabla 4.9), el grupo de 

bandas de absorción de 2000 a 1750 cm-1 se encuentra presente en todos los espectros. En 

esta región se presenta el conjunto típico de bandas para compuestos aromáticos 

polisustituidos (Ar-H-ps) es decir, estructuras con características de ácidos húmicos, y abarca 

absorciones para sus grupos ceto (C=O) y carboxílico (-COOH).  

 

Sin embargo, en contraposición a lo que sería esperado, la baja absorción que se 

presentó en los espectros en la región de 3100 a 2900 cm-1 (región Ar-H) se aduce a factores 

de simetría molecular, ya que éstos reducen el número de vibraciones activas en el infrarrojo 

(cuando una molécula es simétrica, por ejemplo, O2, no se observa ninguna absorción en el 
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IR, puesto que la molécula no puede cambiar su momento dipolar). Por lo tanto, es posible 

deducir la presencia elevada de compuestos Ar-H-ps a partir de esta región la cual 

correspondería a la región de tonos de combinación armónicos o sobretonos.  

 

Por otra parte, al evaluar el efecto que tiene la ozonación durante la coagulación, se 

tiene que ésta produce algunos cambios sutiles en la materia remanente en los efluentes 

O3DTPA, tal y como se evidencia en las intensidades de absorción en los espectros (Figura 

4.12). Comparando los tratamientos primarios mejorados con sus contrapartes sin ozono 

(O3DTPA 30-2 vs TPA-30 y O3DTPA 45-2 vs TPA-45), se aprecian mayores absorciones en el 

espectro FTIR en los tratamientos ozonados para las regiones de 1176-1100 cm-1 y de 920 a 

850 cm-1. 

 

Para la región de banda ancha de 1176 a 1100 cm-1, corresponde a una inflexión del 

grupo sulfónico (-SO3H) en 1176 y 1155 cm-1, asociado a anillos aromáticos carboxilados. A 

esta región se le ha asignado la presencia de bandas características para el -SO3H, 

correspondiendo la vibración en 1180 cm-1 a la vibración de tensión O=S=O   (Li et al., 2012). 

Los compuestos que contienen el grupo sulfónico son metabolitos (productos de 

degradación) de agentes surfactantes (alquil sulfonados lineales, ASL) y se observan con 

mucha frecuencia en aguas residuales municipales (Tabor y Barber, 1996). Los picos 

presentes en 1176 y 1155 cm-1 son más evidentes en los tratamientos de coagulación que 

demostraron mayor eficacia en cuanto a la remoción de sólidos suspendidos (O3DTPA 30-2 y 

45-2, así como TPA-60). Se estableció que los grupos sulfo detectados son provenientes  de 

los detergentes presentes en el agua residual, ya que éstos no aparecen en los lodos. 

También, se aduce el incremento en su concentración a la liberación de los mismos al 

sedimentar parte de la materia presente en las aguas. Es interesante observar la similitud de 

los espectros de los efluentes ozonados con aquellos de mayor dosis de coagulante solo 

(O3DTPA 30-2 con TPA-45; así como el O3DTPA 45-2 con TPA-60). En el caso del efluente del 

TPA-60 se puede apreciar una mayor presencia de polisacáridos en esta región; sin embargo, 

para los casos donde se aplicó ozono se deduce una mayor presencia de grupos sulfo debida 

a una mejor remoción de materia suspendida que pudiera haber estada ligada a ellos. 

 

Con respecto a la región de 920 a 850 cm-1, resulta interesante que en el caso del 

O3DTPA 30-2, destaca y se distingue muy claramente un pico en 875 cm-1. Este cambio se 

aduce a la integración de grupos ceto en la materia orgánica remanente en el efluente y a la 

formación de grupos oxigenados en las estructuras de los compuestos aromáticos 

polisustituidos (Ar-H-ps). Estas observaciones son también concordantes con lo obtenido 

previamente en la espectroscopía UV-Vis. 
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En cambio, al evaluar los espectros obtenidos para los lodos (Figura 4.13), resulta 

claro que no se logran identificar diferencias en las estructuras de la materia sedimentada del 

TPA y O3DTPA.  

 

Así, los resultados de espectroscopía UV-Vis y FTIR sugieren que para el O3DTPA, el 

ozono tiene predilección a interactuar más fácilmente con la materia orgánica disuelta, 

reaccionando con ella y transformándola a fracciones o grupos más hidrofílicos. Por esta 

razón, se decidió continuar con el estudio de la evolución de la materia orgánica disuelta en 

los sobrenadantes de los tratamientos de TPA y O3DTPA, particularmente la fracción 

hidrofílica de la MOD (MOD-Hfi), la cual se ve incrementada al aplicar el ozono.  

 

4.3.3. Distribución por Tamaño Molecular de la Fracción Hidrofílica de la MOD   

La fracción hidrofílica (MOD-Hfi) se separó de la materia orgánica del agua residual 

cruda y de los efluentes previo a su fraccionación por tamaño molecular con membranas. Los 

resultados obtenidos se muestran en las Figuras 4.14 y 4.15.  

 

  
 

Figura 4.14. Distribución de la MOD-Hfi de acuerdo a su peso molecular 

 

Se observa que la pequeña dosis de ozono aplicada (1.47 mg/L ozono transferido) 

también provoca cambios en la distribución del peso molecular de la materia MOD-Hfi. Para 

el agua residual cruda la fracción predominante ocurre en 10-3 kDa (Figura 4.14.a). En los dos 

efluentes primarios se registró una disminución en las concentraciones de todas las 

fracciones.   

 

Al comparar los dos tratamientos primarios (Figura 4.14.b) se aprecia el efecto que el 

ozono tiene durante la coagulación. Para el O3DTPA, fue clara una disminución de las 

fracciones de materia orgánica de menor tamaño (10-3k Da y <3 kDa), al igual que en las de 
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mayor tamaño (>30 kDa). Paulatinamente, la fracción que mostró un incremento 

considerable es la de 30-10 kDa.  

 

Esto demuestra que por una parte, el ozono está oxidando y degradando parte de los 

compuestos de mayor tamaño; y por otra, transformando y aglomerando las moléculas más 

pequeñas para formar otras de ‘tamaño medio’. Considerando los rangos de tamaño 

molecular de los constituyentes orgánicos encontrados en las aguas residuales (Shon et al., 

2006; Tchobanoglous et al., 2003), se tiene que en el caso del O3DTPA hubo: 

 

 Una reducción del 20.5% en la fracción mayor a 30 kDa, que abarca ácidos 

húmicos y proteínas de alto peso molecular; polisacáridos (almidones, 

celulosa, pectina), huminas, fragmentos celulares, pirógenos y virus. 

 Un aumento del 36.1% en la fracción de 30 a 10 kDa, que incluye a ácidos 

fúlvicos de alto peso molecular; ácidos húmicos y proteínas de tamaño medio; 

y enzimas exocelulares. 

 Una disminución del 31.1% en la fracción de 10 a 3 kDa, donde se encuentran 

ácidos fúlvicos y húmicos de tamaño medio; y proteínas de bajo peso 

molecular. 

 Un decremento del 15.8% en la fracción menor a 3 kDa, correspondiente a 

compuestos orgánicos volátiles; pesticidas; bifenilos policlorados; clorofila; 

carbohidratos (glucosa y fructosa); ácidos grasos; aminoácidos; y materia 

orgánica de suelos.   

 

Estas observaciones implican que la aplicación del ozono durante la coagulación 

degrada una pequeña fracción de los solutos orgánicos no disociados que poseen una 

constante de velocidad de reacción considerable con el ozono molecular (Hoigné, 1998). Por 

lo tanto, se considera que los compuestos aromáticos y aminas son los compuestos que se 

ven primordialmente degradados. 

 

Finalmente, en la Figura 4.15 se presenta la contribución que tiene cada fracción en  

las aguas residuales. En todos los casos la fracción mayor a 30kDa permanece relativamente 

constante, mientras que las fracciones de menor tamaño (10-3kDa y <3kDa) son las más 

abundantes. Al comparar el O3DTPA con el TPA convencional, se corrobora que el porcentaje 

de la fracción de 30-10kDa se ve incrementado y la contribución de las demás fracciones se 

ve disminuida.  
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Figura 4.15. Porcentajes de recuperación de la MOD-Hfi fraccionada 

 

Todo esto indica que las modificaciones estructurales producidas por la oxidación de 

la MOD durante la ozonación-coagulación corresponden, por una parte, a la degradación de 

las moléculas de mayor tamaño, y por la otra, a la unión mejorada (polimerización o 

formación de nuevos enlaces) entre las moléculas pequeñas para formar moléculas 

intermedias. Estos cambios modifican la distribución del tamaño molecular y resultan en un 

O3DTPA con un desempeño mejorado al favorecer los procesos de microfloculación.  

 

4.3.4. Propuesta de Modelo para Explicar la Mejora con Ozono del TPA  

A partir de los resultados obtenidos, es posible elucidar los mecanismos de acción del 

ozono al aplicarlo antes del TPA (pre-O3TPA) o durante la coagulación (O3DTPA). La 

información recabada experimentalmente permite proponer algunas posibles razones sobre 

la mejora del tratamiento primario, así como explicar las diferencias encontradas para los 

puntos de aplicación del ozono estudiados. El principal aporte radica en el análisis de la 

evolución de la materia orgánica disuelta (MOD: mediante espectroscopía UV-Vis y la 

fraccionación polar y por tamaño molecular) y particulada (MOP: mediante la distribución de 

tamaño de partícula y espectroscopías UV-Vis y FTIR), cubriendo así los rangos de mayor 

interés de los componentes del agua residual y efluentes comparados. 

 

Al comparar la distribución del tamaño de partícula (DTP) del pre-O3TPA y O3DTPA, se 

determinó que existe la posibilidad de una interacción entre el ozono y el coagulante al ser 

aplicados simultáneamente (proceso denominado de aquí en adelante como 

“ozocoagulación”). De esto se desprende la propuesta de dos modelos para la mejora por 
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ozono: el ‘Modelo Orgánico’ (donde la única interacción es con la materia orgánica de las 

aguas, como es el caso del pre-O3TPA); y el ‘Modelo de Interacción Ozono- oagulante’ 

(donde ocurre una interacción entre el ozono y los iones metálicos en el O3DTPA). Cabe 

destacar que, a diferencia del pre-O3TPA, para el O3DTPA ocurrirían ambos modelos durante 

la ozocoagulación, mejorando así aún más su desempeño si se aplica a dosis apropiadas.  

 

4.3.4.1. Modelo de interacción orgánico: Ozono-MO 

Los efectos que ocasiona el ozono en la materia orgánica de las aguas, tanto en el pre-

O3TPA como en el O3DTPA se pueden agrupar de acuerdo a los cambios que se pueden 

deducir que ocurren en: la coagulación, solubilización de la materia orgánica (MO) y 

desestabilización coloidal; floculación; y polimerización in situ.  

 

4.3.4.1.1. Coagulación, solubilización de MO y desestabilización coloidal  

Basándose en los resultados experimentales, es posible proponer que el ozono es 

capaz de favorecer algunos procesos de  coagulación, debidos a los cambios e interacciones 

de la superficie de partículas orgánicas coloidales. Con respecto a la coagulación, se 

considera que el modelo orgánico propuesto logra producir mejoras en las siguientes 

mecanismos de coagulación como resultado de la oxidación de la MO con ozono: 

 

Adsorción-desestabilización (compresión de la doble capa) y puente químico 

Con la formación de nuevas especies más hidrofílicas y polares (debido a la formación 

de un mayor número de grupos carbonilo y carboxilo, como se evidenció con las 

espectroscopías FTIR y UV-Vis), se logra incrementar la solubilización de parte de la materia 

orgánica. Con esto, es posible mejorar la atracción entre las partículas y los contra-iones del 

coagulante, reduciendo así aún más la carga primaria del coloide. La degradación de la MO 

por el ozono (evidenciada por menores concentraciones de COD y COT; y el aumento de 

DBO5 observado, Tabla 4.6 y Figura 4.8), así como su oxidación y  el rompimiento de cadenas 

de grupos alifáticos, afectan y definen la solubilidad de los compuestos, modificando y 

posiblemente mejorando las interacciones entre las partículas del agua con el coagulante. 

Esto se  corrobora al obtener un potencial z menor para los casos donde se aplica ozono, 

como fue presentado por Valdés (2011). De esta forma, se reduce el potencial neto de carga 

a cualquier distancia r de la partícula (teoría DLVO: Derjaguin y Landau, 1941; Verwey y 

Overbeek, 1999), haciendo que las fuerzas de atracción electrostáticas sean más efectivas.  

Así se estarían reduciendo las fuerzas de repulsión electrostática (Coulombianas) e 

incrementándose las de atracción (Van der Waals), al formarse nuevas y mayores fuerzas 

dipolares, como los puentes de hidrógeno que ocurrirían entre nuevos grupos funcionales. 

Con esto, se logra que las partículas cargadas se atraigan más entre sí y puedan aglomerarse 

mejor,  y por lo tanto sean más fácilmente removidas. En este contexto, es posible considerar 
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que por sí misma, la ozonación es capaz de inducir la coagulación sin la adición de iones 

solubles (sales metálicas), lo cual permite reducir las dosis empleadas como se demostró 

experimentalmente. 

 

Al formar nuevos grupos funcionales polares, el ozono también mejora la 

incorporación de los contra-iones en la capa difusa, mejorando así la compresión de la doble 

capa, teniendo como resultado que  los coloides tengan más sitios activos donde se puedan 

adsorber las especies coagulantes metálicas. Por lo tanto, se reduce la cantidad de energía 

(fuerza de interacción neta) requerida para sobrepasar la repulsión y lograr la unión entre las 

partículas, mejorando el proceso de coagulación. Es decir, se altera la forma de la curva de 

las fuerzas de repulsión, disminuyendo la distancia hasta la cual estas fuerzas son efectivas. 

Esto conlleva a la reducción del espesor de la doble capa, y sus efectos resultan aún más 

importantes que la reducción del potencial zeta hasta el punto isoeléctrico para efectuar la 

coagulación. 

 

Por lo tanto, la aplicación de bajas dosis de ozono antes de o durante la coagulación, 

mejora la adsorción de coagulantes y facilita la formación de puentes químicos entre las 

moléculas orgánicas y las partículas minerales coloidales favoreciendo su unión.   

 

Coagulación por incorporación (arrastre o barrido) 

Al incrementarse el número de grupos funcionales que pueden establecer puentes de 

hidrógeno y otros sitios dipolares entre sí, existe una mayor posibilidad de formar e integrar 

largas cadenas tridimensionales con extremos activos. Estas cadenas a su vez pueden 

adherirse a otros coloides que tengan otros sitios vacantes, formando masas esponjosas de 

partículas de la suspensión ligadas por cadenas poliméricas. Experimentalmente se pudieron 

observar zonas más densas en los lodos formados (microfotografías tomadas (Figuras 4.2 y 

4.7), lo que indicaría una mayor incorporación de partículas que se pueden haber atrapado 

durante la sedimentación a los coágulos formados.  

 

Solubilización de la MO 

Como se observó experimentalmente, al aplicar dosis moderadas de ozono se logra 

mejorar el desempeño del TPA, sin embargo, al aplicar mayores dosis de ozono se deteriora 

la calidad del efluente resultante (Figura  4.6). Esto puede deberse al grado de solubilización 

de la MO de las aguas residuales. Al aplicar dosis moderadas de ozono se logra mejorar la 

solubilización de una parte de la MO por la incorporación de grupos funcionales más polares 

(-OH, -COOH; observado en los espectros UV-Vis y FTIR), los cuales pueden tener una mejor 

interacción con el coagulante, formando así coágulos que antes de la oxidación no se 

formarían, removiéndose así una mayor cantidad de MO.  
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Por otra parte, un enorme incremento en la solubilización de la MO por una 

ozonación excesiva da pauta para explicar el detrimento que ocurre en la remoción de 

parámetros fisicoquímicos. Al emplear dosis altas de ozono la MO podría ser degradada y 

convertida en una mayor proporción a fracciones hidrofílicas al punto en el que la cantidad 

de coagulante aplicado no sea suficiente para lograr la desestabilización de la nueva 

suspensión coloidal más oxidada. Con esto, el desempeño del TPA se ve afectado severa y 

adversamente. El efecto de solubilización de la MO ha sido también reportada en la 

ozonación de lodos secundarios (Manterola et al., 2008). 

 

Desestabilización coloidal 

La MOD, y en particular la materia húmica, tienden a estabilizar las partículas 

coloidales dispersas. La oxidación parcial de ésta tiene por lo tanto una influencia en la 

estabilidad coloidal de las partículas. En la fraccionación de la MOD se determinó que se 

logran cambios en los tamaños moleculares (incrementándose la fracción ‘intermedia’, y 

disminuyendo las fracciones de mayor y menor tamaño; Figura 4.15); así como también 

transformaciones en las estructuras de los compuestos orgánicos disueltos (UV-Vis de la 

MOD, Figura 4.10). También hubo una disminución en el COD del efluente del O3DTPA (Tabla 

4.6), lo cual indica que se mineralizó parte de la MOD, o bien fue removida en mayor 

proporción (al sedimentarse mejor en los lodos).  

 

Todos estos cambios sugieren que al aplicar dosis moderadas de ozono, se evitó que 

algunas de las fracciones de la MO bloquearan, inhibieran o redujeran la acción 

desestabilizante del coagulante. Los resultados obtenidos para el tratamiento primario de 

aguas residuales son así, concordantes con lo que Reckhow et al. (1993) propusieron para 

aguas naturales: el ozono reduce el efecto estabilizador de la MO en las partículas 

suspendidas al oxidar la fracción de mayor peso molecular, que es la más fuertemente 

adsorbida en la superficie del coagulante.  

 

4.3.4.1.2. Floculación 

Los principales efectos del ozono en la floculación se apreciaron al presentarse 

cambios en las fracciones moleculares (Figura 4.14) y  tamaños de partículas (Tabla 4.2 y 

Figura 4.4).  

 

Para la microfloculación o floculación pericinética (partículas de 0.001 a 1 m): con el 

O3DTPA se incrementó en un 36.1% la fracción de 10 a 30 kDa (tamaño equivalente a 0.0007 

a 0.0015 µm) de la materia orgánica hidrofílica (MOD-Hfi), y un evidente desplazamiento 

hacia mayores tamaños entre 0.6 a 1 µm  en la DTP para el pre-O3TPA y O3DTPA; lográndose 
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el mayor contenido de partículas cercanas a 1 µm para el O3DTPA (Figura 4.4). Al tener una 

mayor cantidad de macromoléculas y partículas en estos rangos de tamaño (materia orgánica 

disuelta y particulada), se deberá tener un mayor movimiento browniano que favorezca las 

colisiones para la formación de microflóculos. En este sentido se corroboró 

experimentalmente que ambos puntos de ozonación favorecieron la microfloculación.  

 

Con respecto a la macrofloculación o floculación ortocinética (partículas mayores a 1 

o 2 m): En el caso del pre-O3TPA, se evidencia mayor formación de partículas entre 3 a 

10m en el efluente (Figura 4.4), mayores que en el TPA convencional. Sin embargo, para el 

O3DTPA no se aprecia este fenómeno, ya que en éste se alcanzaron las mejores remociones 

(mayores a 90% a partir de 1m), y no se tiene conteo de partículas a partir de 10m, lo cual, 

como se ha mencionado, evidencia la ocurrencia de otros procesos que favorecen una mayor 

remoción de partículas en su efluente (como la ozocoagulación, detallada más adelante).  

 

Al existir un mayor número de partículas entre 1 a 2 micras, en los tratamientos 

ozonados se incrementa la posibilidad de tener más colisiones efectivas entre las partículas 

debidas a los gradientes de velocidad inducidos durante la agitación lenta de la floculación. 

En consecuencia, al mejorarse las colisiones entre los microflóculos, se mejora también la 

sedimentación diferencial puesto que habrá un mayor número de flóculos que pueden 

aglomerarse y arrastrarse entre sí al sedimentar.  

 

Los efectos de la mejora en la macrofloculación por el ozono se pudieron apreciar en 

la formación de flóculos más aglomerados en las microfotografías tomadas a los lodos 

sedimentados (Figura 4.2). 

 

4.3.4.1.3. Polimerización inducida (in situ) 

Como se corroboró en los espectros UV-Vis y FTIR, las aguas residuales contienen 

materia orgánica con estructuras y grupos funcionales que fueron oxidados y alterados por la 

acción del ozono al combinarlo con el TPA. Adicionalmente, en la fraccionación de la materia 

orgánica hidrofílica (MOD-Hfi) se detectaron incrementos en tamaños moleculares 

intermedios (10-30kDa) como también para la DTP (de 0.6 a 0.9 μm). Estos cambios indican 

que es probable la formación de polímeros a partir de productos intermediarios de oxidación 

de la materia orgánica con el ozono. La elevada cantidad de compuestos aromáticos en las 

aguas incrementan la posibilidad de favorecer la generación de polímeros a partir de la MO 

presente. 

 

Basándose en mecanismos de reacción establecidos (Gunten, 2003a) es posible 

elucidar algunos de las interacciones que el ozono puede tener con los hidrocarburos 
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aromáticos (Ar-H, derivados de la estructura del benceno) para llegar a especies poliméricas 

que favorecen la floculación. Para las reacciones con ozono, los anillos aromáticos se activan 

con sustituyentes electrodonadores (-OH, -NH2) en tanto que los grupos aceptores de 

electrones (-NO2, -Cl) vuelven más lentas las reacciones.  

 

La ozonólisis de los compuestos aromáticos puede resultar en el rompimiento de los 

anillos y la pérdida de la aromaticidad, o bien, simplemente atacar alguno de los 

sustituyentes o sitios electrofílicos de las cadenas laterales. Por ejemplo, en la Figura 4.16 se 

presenta la ozonación de tres estructuras aromáticas (naftaleno, fenol y anilina), donde los 

productos de oxidación parcial (I-Formil cinamaldehído, II-Ácido mucónico, III- Ácido maléico, 

IV- Ácido fumárico), son compuestos insaturados susceptibles a la polimerización, resultando 

en estructuras químicas similares a las de floculantes que se emplean para el tratamiento de 

aguas. Dicha polimerización se puede desarrollar fácilmente en presencia de agentes 

oxidantes inorgánicos como ozono, oxígeno, peróxido de sodio (Na2O2) y orgánicos (peróxido 

de benzoílo). Sin embargo, el ozono es el único que permite la oxidación selectiva de los 

dobles enlaces. 

 

               
Figura 4.16. Esquema de la ozonación de hidrocarburos aromáticos (Ar-H)  

(Adaptado de Legube et al., 1986; Elmghari-Tabib et al., 1982) 
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Las especies intermediarias (I, II, III y IV) presentan enlaces insaturados (C=C) y 

características estructurales similares a ácidos α, β insaturados derivados del ácido acrílico 

(R-CH=CH-COOH) que al polimerizar, presentan estructuras del tipo poliacrilatos (PA), de los 

cuales sus monómeros se presentan en la Figura 4.17. En este sentido, es posible la 

formación del PoliFormil Cinamaldehído (PFC) a partir del derivado formil cinamaldehído (I), 

un Polímero Tridimensional del Ácido Mucónico (P3DAM) del ácido mucónico (II), Poliacrilato 

Maléico (PAMco) del ácido maléico (III), y PoliAcrilato Fumárico (PAF) a partir del ácido 

fumárico (IV).  

 

 
PA- PoliAcrilato, PFC- PoliFormil Cinamaldehído, PAM- Poliacrilamida, PMAM- Polimetacrilato de Metilo,  

P3DAM- Polímero Tridimensional del Ácido Mucónico, PAF- PoliAcrilato Fumárico,  PAMco- PoliAcrilato Maléico 

Figura 4.17. Ejemplos de formación de polímeros secundarios en el proceso O3DTPA 

 

Al ozonar, con la generación y adición de algunos de estos monómeros en partes de 

las estructuras de los ácidos húmicos y/o fúlvicos (evidenciado por la disminución de las 

fracciones moleculares de menor y mayor tamaño, Figura 4.14) se contribuye a la formación 

in situ de cadenas poliméricas que pueden actuar como floculantes (lográndose una mayor 

fracción de peso molecular ‘intermedio’, de 30-10kDa). Las nuevas cadenas poliméricas 

formadas podrían así competir con estructuras similares a aquellas presentes en 

poliacrilamidas comerciales (por ejemplo, Prosifloc A-252).  
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Debido a la naturaleza policíclica y aromática de las macromoléculas presentes en las 

aguas residuales, existe una infinidad de posibilidades para la oxidación por ozono en los 

sitios electrofílicos y enlaces insaturados de las moléculas que los constituyen. Por lo tanto, 

también se pueden generar una gran variedad de polímeros en el agua que mejoren aún más 

el desempeño del TPA al aplicar ozono.   

 

Finalmente, una ventaja de los constituyentes orgánicos ozonados es que estos 

presentarían un carácter polielectrolítico (multicarga), debido a la naturaleza y cantidad de 

los grupos funcionales oxidados. Así, se beneficiaría la formación de puentes o reticulaciones 

entre las partículas y las especies coagulantes, mejorando el contacto y adhesión de 

partículas dispersas a los polímeros generados.  

 

Sin embargo, es necesario tomar en cuenta que al aplicar dosis elevadas de ozono se 

formarán productos que no pueden polimerizar, tales como el ácido oxálico, fórmico y 

formamida. Asimismo, existiría la formación excesiva de compuestos más hidrosolubles 

(aldehídos, cetonas y ácidos carboxílicos), que dificultarían el efecto desestabilizador de la 

dosis de coagulante aplicada, resultando perjudicial a la remoción de la materia suspendida. 

 

4.3.4.2. Modelo de interacción Ozono-Coagulante  

Las diferencias observadas entre el pre-O3TPA y O3DTPA como menores volúmenes de 

lodo y mayores velocidades de sedimentación en el O3DTPA (Tabla 4.1) o los cambios 

apreciados entre los espectros UV-Vis y la DTP de los efluentes (Figuras 4.3 y 4.4), revelan 

que existen otros mecanismos involucrados cuando el ozono se aplica conjuntamente con el 

coagulante.  

 

Debido a que los beneficios de la ozocoagulación son bastante semejantes y 

concordantes con aquellos que se logran al emplear coagulantes comerciales prehidrolizados 

(como el cloruro de polialuminio, PACl) se infiere que durante el O3DTPA se favorece la 

formación de algunos productos de hidrólisis del aluminio (Tabla 2.6), incluyendo especies 

polinucleares similares al PACl. El PACl ha sido considerado más efectivo que los coagulantes 

tradicionales, puesto que a dosis equivalentes de aluminio se produce un menor volumen de 

lodos, una floculación más rápida y la formación de flóculos más fuertes (Ramírez et al., 

2000; Gregory y Duan, 2001). El PACl contiene una gran proporción del polímero catiónico 

Al13O4(OH)24(H2O)12
+7; también denominado Al13

7+. 

 

Estas observaciones conllevan a proponer al modelo de interacción ozono-aluminio, 

para explicar los fenómenos que ocurren en la ‘ozocoagulación’. 
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4.3.4.2.1. Ozocoagulación: Formación de especies polinucleares de 

aluminio  

La formación de especies poliméricas de aluminio se puede dar en la ozocoagulación  

al favorecer la hidrolisis del ión aluminio y generar especies polinucleares como el Al13
7+, 

Al2(OH)2
4+ o Al3(OH)4

5+ (Tabla 2.6 y Figura 2.4), las cuales presentan un mejor desempeño que 

el catión original Al3+.  

 

Comparando las condiciones necesarias para la formación de Al13
7+ que presentan 

Furrer et al. (1992) y Gregory y Duan (2001) en aguas naturales, se tiene que durante el 

O3DTPA varias de ellas se favorecen debido a la interacción simultánea entre el ozono y el 

coagulante. Destacan:   

 Concentración mínima de Al3+: Furrer et al. (1992) establecieron 

experimentalmente que una concentración de 1.9 x 10 -4 mol Al3+/L era 

suficiente para producir Al13 7+, contra un rango de 10 -5 mol/L predecible de 

datos termodinámicos. En el presente trabajo, para el O3DTPA, se emplearon 

dosis de 1.75, 2.63 y 3.50 x 10-4 mol Al3+/L (equivalentes a 30, 45 y 60 mg /L de 

sulfato de aluminio, respectivamente).   

 Agitación vigorosa: Alcanzada durante el mezclado rápido de la coagulación.   

 Condiciones de pH no homogéneas: La existencia de micro-gradientes de pH 

en la solución ocasionan momentáneamente regiones ácidas e irregulares de 

pH que favorecen la formación del Al13 7+, especialmente en un pH entre 5 y 6. 

Para el aluminio, las especies dominantes en solución cambian en un poco más 

de una unidad de pH, particularmente en el rango neutro a ligeramente ácido 

(Figura 2.6). En la ozocoagulación, existirían cambios de pH localizados 

debidos a la formación de los grupos -COOH como resultado de la oxidación de 

la MO, con lo cual se estaría favoreciendo la tendencia a formar especies 

poliméricas de aluminio. Este fenómeno no ocurriría en la pre-ozonación, 

puesto que el pH se habrá re-homogenizado al momento de añadir el 

coagulante. 

  

Indirectamente, debido a que las reacciones de formación de los productos de 

hidrólisis polinucleares son reversibles (Tabla 2.6), se puede ver incrementada la cantidad 

total del Al13
7+ formado al complejarse con ligandos fenólicos2 que ya estaban presentes en 

las aguas (Figura 2.5), o que se formaron con el ozono debido a la oxidación de la MO. Con el 

                                                           

2 Compuestos orgánicos con estructuras del tipo ftalato o salicilato. Algunos ligandos fenólicos simples incluyen: catecol, ácido gálico, l-

dopamina, ácido clorogénico, ácido salicílico y maltol; los cuales sirven como compuestos modelo para polifenoles que ocurren 

naturalmente en las aguas (Forde y Hynes, 2002).  
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‘consumo’ de Al13
7+, se desplazaría el equilibrio hacia la derecha, permitiendo que bajo las 

condiciones arriba mencionadas, el Al3+ continúe convirtiéndose a más Al13
7+.  

 

Finalmente, los ligandos fenólicos tienen una alta reactividad con el Al13
7+, además de 

que sus complejos con aluminio presentan  una gran estabilidad (Forde y Hynes, 2002). De 

esta forma, al mejorar la interacción entre el Al13
7+ y la materia orgánica de las aguas, se 

favorecería aún más la aglomeración y compactación de los flóculos formados que con el 

Al3+, manteniendo las tasas de remoción de sólidos suspendidos y turbiedad de las aguas. 

Para el caso de la pre-ozonación, estos fenómenos no ocurrirían a un grado similar al de la 

ozocoagulación para que se vea reflejado en los resultados obtenidos.  

 

4.3.4.2.2. Mecanismos de coagulación que se ven mejorados por la 

ozocoagulación 

La formación in situ de especies polinucleares promovería los mecanismos de 

coagulación por adsorción-desestabilización (neutralización de cargas y compresión de la 

doble capa), debido a que: 

 Los iones con diámetros de mayor tamaño se adsorben mejor en los coloides, 

desestabilizando más fácilmente la suspensión coloidal al poseer una 

superficie más activa (Arboleda, 2000). El  diámetro del Al13
7+ es de 1 nm 

(Pophristic et al., 2004), casi nueve veces mayor que el del Al3+  (0.114 nm; 

Chang, 2007). Además, la densidad de carga del Al13
7+ está en la misma 

magnitud que una superficie completamente protonada de un óxido-mineral 

(Forde y Hynes, 2002); con esto, se promueve una mejor coagulación durante 

el O3DTPA. 

 Las especies polinucleares formadas durante la ozocoagulación poseen 

valencias que irían de +4 a +7; con las que se facilita más la incorporación y 

acercamiento de éstas (contraiones) en la capa difusa de las partículas 

coloidales, reduciendo así la barrera de energía. 

 La formación del Al13
7+ incrementaría exponencialmente la neutralización del 

coloide, ya que de acuerdo a la ley de Shultz-Hardy, el poder de 

desestabilización de un electrolito depende de la valencia de su contraión de 

manera exponencial3 (Arboleda, 2000). Así, el Al13
7+ tendría hasta 161 veces 

más efectividad que el Al3+; reduciéndose así la dosis requerida de coagulante, 

tal y como se observó experimentalmente para alcanzar remociones similares 

de turbiedad y SST.  

 

                                                           

3 Concentración crítica de coagulación= constante/(carga o valencia del contraión6) 
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Sin embargo, una generación superabundante de cationes multivalentes a causa de 

mayores dosis de ozono podría ocasionar una inversión del coloide. En los experimentos, 

posiblemente se comenzó a evidenciar una formación excesiva de especies polinucleares al 

aplicar mayores cantidades de ozono y afectarse el desempeño del O3DTPA (Figura 4.6). 

 

Tomando en cuenta estas consideraciones, las especies generadas al aplicar bajas 

dosis de ozono en el O3DTPA producirían un mayor efecto desestabilizador y coágulos más 

compactos que los generados por el hidróxido de aluminio Al(OH)3↓, cuyo principal 

mecanismo de coagulación es el de incorporación por arrastre.  

 

Por lo tanto en el modelo de ozocoagulación se propone que la formación de más 

productos de hidrólisis de aluminio logran mejorar el desempeño del O3DTPA al maximizar la 

neutralización de cargas y compresión de la doble capa con el Al13
7+, en adición a la 

incorporación por arrastre ocasionada por el Al(OH)3↓. Esto se refleja en los resultados 

obtenidos, como la formación de flóculos más compactados (microfotografías de la Figura 

4.2), una precipitación mejorada con mayores tasas de sedimentación (Tabla 4.1) y un 

efluente con el menor remanente de partículas suspendidas (Figura 4.4). 

 

4.3.4.3. Comparación con modelos de pre-ozonación de aguas naturales 

A pesar de no existir ningún modelo ni propuesta teórica o justificación previa sobre 

los efectos de la mejora de la ozocoagulación (O3DTPA) en la literatura publicada, ni tampoco 

sobre la pre-ozonación de aguas residuales (pre-O3TPA), se considera apropiado incluir una 

comparación con los únicos modelos existentes para las aguas naturales y su pre-ozonación. 

Estos modelos tratan de explicar la mejora del tratamiento primario con fines de 

potabilización. En la Tabla 4.10 se realiza dicha comparación. La Figura 4.18 presenta de 

manera esquemática el modelo propuesto en esta tesis para la mejora del TPA con ozono.   

 

Los resultados obtenidos sugieren que es muy probable que ocurran varios de los 

mecanismos propuestos, tanto de los presentados en esta tesis como de los publicados con 

anterioridad. En consecuencia, para el tratamiento de las aguas se logra obtener un mejor 

desempeño del TPA con ozono dependiendo del grado en que ocurra la liberación o 

formación de especies poliméricas, cambios en las características de la materia orgánica y 

una posible mejora en la interacción del coagulante y especies polinucleares con las 

partículas coloidales del agua residual.  

 

 



 
 

 
 

 

Tabla 4.10. Comparación entre los Modelos Propuestos para la pre-ozonación de Aguas Naturales 

y los Modelos Orgánicos y de Ozocoagulación presentados en este estudio 

Efectos de la preozonación de aguas naturales 

 (Reckhow et al., 1993) 

Discusión, comentarios, observaciones sobre resultados,  

y aportes de este estudio  

(Modelos Orgánicos y de Ozocoagulación) Modelo  Mecanismos 

Pérdida del 

recubrimiento 

orgánico 

Rompimiento de las capas orgánicas adsorbidas que 

previenen la aglomeración de partículas. 

Se comentó sobre la ‘Desestabilización coloidal’ del modelo orgánico 

(Secc. 4.3.4.1.1.). A diferencia del mecanismo teórico de agua natural, 

también se dio el aporte de una explicación sobre el deterioro en el 

desempeño de la remoción de materia suspendida al aplicar altas 

dosis de ozono para la preozonación (Solubilización de la MO, Secc. 

4.3.4.1.1) y ozocoagulación  (Secc. 4.3.4.2.2). 

Aumento de la 

complejación 

con Aluminio 

Incremento en la concentración de grupos funcionales 

oxigenados en los compuestos orgánicos y su posible 

complejación con los coagulantes. Se propone que los grupos 

funcionales carboxílicos y fenólicos son responsables para las 

asociaciones entre la MON y la superficie del aluminio. 

Comenta la formación de humatos (sales de ácidos húmicos) 

de aluminio insolubles que precipitan, o bien, la adsorción 

mejorada de material húmico oxidado a los flóculos de 

hidróxido de aluminio. 

Para la preozonación y ozocoagulación se corroboró la formación de 

un mayor número de compuestos oxigenadas mediante UV-Vis y FTIR, 

que pueden favorecer las interacciones entre la MO oxidada y el 

coagulante añadido.  

Adicionalmente, en este estudio se consideró la interacción entre  el 

ozono y el coagulante y la posible formación de especies polinucleares 

de aluminio durante la ozocoagulación, que resultan en el desempeño 

superior del O3DTPA  (Secc. 4.3.4.2.2) 

Aumento de la 

complejación 

con Calcio 

Similar al caso anterior, se menciona que el incremento de 

grupos ácido carboxílico incrementaría el grado de 

complejación de calcio con una consecuente precipitación de 

materia orgánica para aguas de lagos y soluciones preparadas 

de ácidos húmicos con carbonato de calcio, formando 

humatos.  

En el modelo orgánico propuesto no se incluye la formación de 

humatos de calcio como mecanismo de mejora de la remoción de 

materia suspendida. Alternativamente, en el modelo de interacción 

‘ozono-coagulante’ se contempla la formación de un mayor número 

de productos de hidrolización de Al (especies polinucleares, como el 

Al13
7+

) que poseen una más alta interacción con ligandos fenólicos. 

Esto resulta en un efecto coagulante favorecido por la neutralización 

de cargas y formación de coágulos más compactos (Secc. 4.3.4.2.1). 

 

1
0

4 



 
 

 
 

 

Tabla 4.10. (continuación) 

Polimerización 

orgánica 

Posibles reacciones de acoplamiento oxidativo originadas por 

la ozonación, similar al que ocurre naturalmente en la 

formación de sustancias coloreadas de materiales húmicos 

acuáticos  (ácidos fúlvicos y húmicos).  

Modelo basado en fundamentos químicos y estudios de 

compuestos modelo simples, referenciando dos estudios. 

Uno presenta fenómenos catalíticos superficiales en 

montmorilonitas y formación de poli p-fenilenos (Soma et al., 

1986). El otro incluye la polimerización oxidativa del catecol y 

sus derivados con MnO2, ZnO, CuO y Mn
2+

, Fe
3+

, indicando 

que la adición de arcillas incrementa el grado de 

polimerización entre los anillos (Larson y Hufnal, 1980).  

El modelo propone que los procesos pueden ocurrir con 

arcillas minerales de las aguas y sobre los precipitados 

hidratados metálicos de Al, Mn, Fe. Menciona que, a 

diferencia de compuestos simples modelo, la naturaleza 

compleja de la MO acuática excluye la posibilidad de 

identificar inequívocamente los productos de polimerización. 

Experimentalmente, se ve incrementada en más del 36% la fracción 

de la MOD-Hfi que corresponde a ácidos fúlvicos de mayor tamaño 

molecular y ácidos húmicos de tamaño medio (30- 10kDa), lo cual 

concuerda con el modelo de polimerización orgánica de agua natural.                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                    

Sin embargo, este último únicamente se basa en compuestos modelo 

y solamente considera la formación de estructuras benzoideas 

poliméricas (poli p-fenilenos). 

 

En esta tesis, el modelo orgánico presentado considera la ozonólisis 

de compuestos aromáticos (Figura 4.16) y presenta la posible 

formación de estructuras poliméricas basadas en el acrilato (Figura 

4.17), que serían semejantes a aquellas presentes en floculantes 

comerciales que inducen una floculación mejorada (Secc. 4.3.4.1.3). 

Ruptura de 

complejos de 

Mn y Fe 

Propone la producción in situ de coagulantes metálicos al 

liberar y romper ciertos tipos de complejos orgánicos de 

hierro y manganeso. Relevante para aguas subterráneas y de 

lagos con altos contenidos de Fe y Mn. 

Para los modelos propuestos en esta tesis no se consideraron la 

ruptura de complejos de Mn y Fe, ni las reacciones con algas. De 

ocurrir, y dependiendo de su concentración en las aguas residuales, la 

liberación de metales y biopolímeros tendrían un efecto  positivo 

tanto en la pre-ozonación como en la ozocoagulación. Al liberarse los 

biopolímeros se observarían incrementos en el rango de la fracción de 

más de 30kDa (correspondiente a polisacáridos, proteínas, ADN y 

ARN), lo cual no fue observado experimentalmente. Sólo una pequeña 

parte del ARN, proteínas y enzimas poseen un peso molecular entre 

30 a 10kDa, fracción que se vio incrementada (Figura 4.14). 

Reacciones 

con Algas 

Propone la liberación a bajas dosis de ozono de biopolímeros  

(polisacáridos, proteínas y ácidos nucléicos) extracelulares 

provenientes de las algas presentes en las aguas, los cuales 

contribuirían con la floculación. 
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 Mecanismos de Interacción O3-MO Mecanismo de Interacción O3-Coagulante 

 (pre-O3TPA y O3DTPA) (únicamente O3DTPA) 

Figura 4.18. Modelo propuesto para la interacción del ozono con la materia orgánica y coagulante para la mejora del TPA 
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4.4. Toxicidad y Evaluación del Riego en Cultivos 

 

Para evaluar la presencia de compuestos y/o subproductos de reacción que pudieran 

resultaran nocivos a los cultivos se realizaron pruebas de fitotoxicidad (en germinados) y 

riego (en un invernadero), comparando los crecimientos de las plantas irrigadas con agua 

residual cruda y los efluentes tratados. Inicialmente, estas pruebas se realizaron empleando 

aguas tratadas con las condiciones experimentales preliminares (incluyendo la oxidación del 

agua residual cruda con altas dosis de ozono). Posteriormente se realizaron las mismas 

pruebas pero ahora empleando los efluentes de los trenes de tratamiento optimizados.   

 

4.4.1. Pruebas de Fitotoxicidad  

4.4.1.1. Tratamientos preliminares 

 Los resultados de las pruebas de fitotoxicidad para las condiciones de tratamiento 

preliminar se presentan en la Figura 4.19. 

 

 
Potable: Agua de la red; ARC: Agua Residual Cruda; ARC + O3: Ozonación directa del ARC; TPAf: TPA con floculante (80 mg/L 

Al2(SO4)3 y 1.0 mg/L de polímero aniónico Prosifloc A-252); TPAf + O3: TPAf seguido de O3.  

Dosis de O3 aplicadas: 442 mg O3/L (36.8 mg O3/min por 60 min) 

 

Figura 4.19. Fitotoxicidad para las condiciones de tratamiento preliminares 

(n=150 para cada tipo de agua) 
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Mediante un análisis estadístico de varianza (ANOVA) se identificó la existencia de 

diferencias significativas entre los cinco tipos de agua utilizados tanto en la longitud de las 

plántulas como en las tasas de germinación (p=0.000 en ambos casos). 

 

De esta forma, las tasas de germinación en orden decreciente son:  

 TPAf     >     TPAf + O3     >     ARC + O3      >      Potable      >      ARC 

 

y en cuanto a la longitud de las plántulas: 

   TPAf      >      ARC+ O3      >      Potable     >      TPAf + O3     =     ARC 

 

Con lo cual, se descarta la formación de nuevos subproductos tóxicos durante los 

tratamientos aplicados; puesto que éstos presentan tasas de germinación y crecimiento 

mayores o iguales que las que se obtienen para el ARC. Favorablemente, en los casos en los 

que se obtienen mejores desempeños puede ocurrir la disminución de compuestos 

fitotóxicos, o bien, un incremento en la biodisponibilidad de los nutrientes para las plantas. 

Sin embargo, para el caso del  TPAf + O3 la longitud de las plántulas fue igual que la del agua 

cruda, y ligeramente menor que la del agua Potable, lo que podría indicar la formación de  

ciertos compuestos que eviten el desarrollo de las plantas, probablemente como resultado 

de interacciones entre el ozono y remanentes de floculante en el efluente del TPAf. Estos 

hallazgos también se encontraron en las pruebas de irrigación en el invernadero (Sección 

4.4.2.1).  

  

4.4.1.2. Tratamientos Optimizados 

A pesar de haber corroborado la reducción de la carga orgánica que potencia la 

formación de sub-productos de desinfección en el O3DTPA (Tabla 4.8), se evaluó la 

fitotoxicidad de los efluentes optimizados que cumplieron con los requerimientos de la 

NOM-001. Con fines comparativos, en esta etapa se incluyó el uso de agua “Potable +  

Fertilizante” (agua de la red adicionada de 40 mg/L de N, P y K). Los resultados obtenidos se 

presentan en las Tablas 4.11 y 4.12 para los germinados de lechuga y jitomate, 

respectivamente. En ambos casos, basándose en el análisis ANOVA, se determinó que entre 

los efluentes y aguas utilizadas no hay diferencias estadísticamente significativas en cuanto a 

las longitudes de las plántulas (p=0.789 para lechugas y p= 0.058 para jitomates) y tampoco 

en las tasas de germinación (p=0. 752 para lechugas y p= 0. 313 para jitomates). 

 

Con esto se evidencia que los tratamientos optimizados con ozono propuestos no 

presentan cambios adversos en la fitotoxicidad de sus efluentes y en consecuencia, a gran 

escala, no se esperaría tener algún detrimento en la producción agrícola debido al uso de las 

aguas tratadas. Ventajosamente, esto implica que se pueden utilizar estos efluentes sin el 
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riesgo microbiológico que representa emplear el agua residual cruda, manteniendo gran 

parte de sus propiedades nutritivas para los cultivos.  

 

σ: Desviación estándar 

σ: Desviación estándar 

Tabla 4.11. Longitud de las Plántulas y Tasas de  

Germinación de Lechuga (n=50) 

Agua o  

Efluente  

Desinfectante 
Longitud, 

mm 

Tasa de  

germinación, 

% Dosis O3, 

 mg/L 

NaOCl 

Dosis, 

mg/L 

Tiempo  de 

contacto, 

min Promedio  ±  σ 

Potable + Fertilizante - 30 ± 17 84 ± 5 

ARC - 33 ± 13 82 ± 22 

TPA-60 
0 2 5 30 ± 11 78 ±   7 

20 0 28 ± 13 86 ± 15 

O3DTPA 

45-2 

0 5 30 32 ± 13 70 ± 20 

5 5 30 30 ± 11 82 ±   7 

10 
2 

30 
27 ± 14 80 ± 18 

5 29 ± 14 72 ±   7 

O3DTPA 

30-2 

5 1 10 28 ± 14 84 ± 10 

10 1 5 25 ± 12 86 ± 14 

Tabla 4.12. Longitud de las Plántulas y Tasas de  

Germinación de Jitomate (n=50) 

Agua o 

 Efluente  

Desinfectante 
Longitud, 

mm 

Tasa de  

germinación, 

% Dosis O3, 

 mg/L 

NaOCl 

Dosis, 

mg/L 

Tiempo  de 

contacto, 

min Promedio  ±  σ 

Potable - 41 ± 18 78 ± 23 

Potable + O3 
(O3 lIq= 2.3 mg/L ) 

- 49 ± 19 84 ± 10 

Potable + Fertilizante 
(1g/L) 

- 41 ± 16 90 ±   6 

ARC - 53 ± 28 74 ± 12 

ARC + O3 442 0 50 ± 30 66 ± 21 

O3DTPA 
30-2 

- 71 ± 22 70 ±   9 

0 20 60 48 ± 19 80 ±   9 

20 
0 56 ± 24 80 ±   6 

2 60 56 ± 20 80 ±   9 
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De esta forma, también se descarta que en los efluentes de los tratamientos 

optimizados O3DTPA existan remanentes de especies polinucleares de aluminio, las cuales 

presentan mayor toxicidad hacia las plantas que las especies mononucleares (Parker et al., 

1989).  

  

4.4.2. Riego de cultivos en invernadero 

Otro de los objetivos de la presente tesis fue estudiar el efecto que tienen las aguas 

tratadas en el crecimiento de lechugas plantadas en un invernadero, buscando establecer las 

posibles razones de los cambios observados en la productividad agrícola (evaluada como 

crecimiento y peso de las plantas al día de su cultivo). 

 

4.4.2.1. Riego con Efluentes de Tratamientos Preliminares 

Al igual que con las pruebas de fitotoxicidad, se realizaron pruebas de irrigación con 

aguas sometidas a las condiciones de tratamiento preliminares para comparar el efecto que 

éstas tienen sobre los cultivos.  

 

Así también, se evaluó la calidad correspondiente de cada una de los diferentes tipos 

de agua de riego, las cuales incluyeron: agua de la red potable (Potable), agua residual cruda 

(ARC), agua residual cruda ozonada (ARC + O3), efluente de TPA con floculante (TPAf), y TPAf 

ozonado (TPAf + O3); empleando las mismas condiciones presentadas anteriormente (Figura 

4.19).  

 

En la Figura 4.20 se presentan los resultados de crecimiento y el peso de las lechugas 

cultivadas para cada agua de riego utilizada. La Figura 4.21 presenta una fotografía de las 

plantas en el día de su cultivo.  

 

   
Figura 4.20. Crecimiento y peso de lechugas irrigadas para las condiciones de 

tratamiento preliminares (n=15 para cada tipo de agua) 
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Figura 4.21. Fotografía de las lechugas irrigadas con aguas sometidas a condiciones de 

tratamiento preliminares 

 

Como se puede observar en la Figura 4.20.a, de acuerdo al tipo de agua de riego 

empleada las plantas de lechuga presentaron las siguientes longitudes (en orden 

decreciente): ARC + O3   >   TPAf   >   ARC   >   TPAf + O3>   Potable. La misma tendencia se 

observa para el peso de las hojas (Figura 4.20.b).  

 

Los resultados demuestran que la materia orgánica degradada por el ozono (ARC+O3) 

es más benéfica para la productividad agrícola, posiblemente al convertirla a formas más 

fácilmente asimilables por las plantas.  

 

Por otra parte, los bajos crecimientos en el TPAf + O3 indican que es muy probable 

que existan interacciones entre el ozono y remanentes del floculante utilizado durante el 

TPAf, al observarse una menor biodegradabilidad de este efluente (Sección 4.4.2.1.3).  

 

4.4.2.1.1. Calidad de las aguas de riego: disponibilidad de nitrógeno y 

concentración de metales pesados 

Los resultados obtenidos en cuanto al contenido de nitrógeno (total, orgánico, 

amoniacal y nitratos) así como de metales pesados se presentan en la Tabla 4.13.  

 

Se aprecia que el agua residual cruda contiene la mayor concentración de nitrógeno 

total; y como se esperaba, el TPAf reduce su concentración en un 39%. En este efluente, el 

nitrógeno amoniacal no presentó cambios y se mantuvo en 4 mg/L; el nitrógeno orgánico 

mostró una disminución del 41% y se observa una ligera reducción (5%) en la concentración 

de los nitratos. En este caso, el nitrógeno removido está asociado a la materia suspendida y 

pasa a formar parte de los lodos sedimentados por la coagulación-floculación. 
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Con respecto a los metales pesados y cianuros (As, Cd, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn y CN-) se 

determinó que en todas las aguas ninguno excede los límites establecidos por la NOM-001, 

por lo que en este aspecto, las aguas residuales estudiadas pueden considerarse adecuadas 

para su reúso en la agricultura.  

 

Tabla 4.13. Contenido de Nitrógeno y Metales Pesados* de las  

Aguas Utilizadas para Riego 

Parámetro 

(mg/L) 
ARC 

Agua Residual Tratada Máximo permisible 

NOM-001+ TPAf ARC + O3 TPAf + O3 

Nitrógeno Total   44 27 21 21 40 

Nitrógeno Orgánico 39 23 6 1 

NA Nitrógeno Amoniacal  4 4 13 20 

Nitratos  0.20 0.19 0.99 1.00 

Arsénico  
<0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.20 

Cadmio  

Cianuros  ND ND ND ND 1.00 

Cobre  
<0.05 <0.05 <0.05 <0.05 

4.00 

Cromo 1.00 

Mercurio ND ND ND ND 0.01 

Níquel  
<0.05 <0.05 <0.05 <0.05 

2.00 

Plomo 0.50 

Zinc  2.13 0.46 0.58 1.27 10.00 
*
 Valores promedio; 

+
 Valor máximo promedio mensual; ND: No detectado; NA: No aplica 

 

4.4.2.1.2.  Cambios en el contenido de nitrógeno por efecto del ozono 

Para profundizar en las razones de la mejora en la productividad de cultivos obtenida 

para la irrigación del agua residual ozonada (ARC + O3) es conveniente considerar los cambios 

detectados en el contenido del nitrógeno de las aguas tratadas, pues la forma en que este 

elemento esté presente afectará su disponibilidad para los cultivos y en consecuencia, el 

desarrollo y productividad de las plantas.   

 

 Para los dos tratamientos donde se aplicó ozono se registró una disminución en el 

contenido del nitrógeno total del orden del 52%. Sin embargo, en cada caso (ARC + O3 y 

TPAf+O3), esta reducción se atribuye a situaciones diferentes.  

 

En primer lugar, en el ARC + O3 se registró una disminución considerable en los niveles 

de nitrógeno orgánico (85%), un incremento en el contenido de nitrógeno amoniacal de 

225% (al pasar de 4 a 13 mg/L) y de 395% en nitratos (al pasar de 0.20 a 0.99 mg/L). Estos 
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resultados (Tabla 4.13) tienen explicación por las reacciones que ocurren entre el ozono y la 

materia orgánica del ARC.  

 

El incremento de nitrógeno amoniacal (NH4
+) en las aguas tratadas se debe a que al 

aplicar altas dosis de ozono se logra la liberación de los grupos amino de proteínas y aminas 

que forman parte de la MO. La formación de amoníaco a partir de la materia orgánica 

también ha sido observada durante la oxidación de lodos biológicos con ozono (Manterola et 

al., 2008); indicando que independientemente de la dosis aplicada de ozono, no existen 

variaciones en la concentración de nitritos, y únicamente un ligero incremento en las 

concentraciones de nitratos. En cambio, para el amoníaco se reporta que existe un aumento 

en su concentración que es proporcional a la dosis aplicada de ozono, para dosis superiores a 

20 mgO3/g SST (Manterola et al., 2008). Para el ARC + O3 y TPAf + O3 se aplicaron dosis aún 

mayores de ozono, por lo que el incremento observado en la concentración del NH4
+  

coincide con lo presentado en la literatura.  

 

Por otra parte, la liberación de amoníaco y el subsecuente incremento en la 

concentración de NH4
+ registrada experimentalmente en las aguas se puede explicar al 

considerar los mecanismos de interacción del ozono con aminas (R-NH2), el cual se presenta 

en más detalle por Langlais et al. (1991) y se resume en la Figura 4.22. 

 

 
Figura 4.22. Generación de iones amonio (NH4

+) y nitrato (NO3
-) durante la 

ozonación de aminas primarias (Adaptado de Langlais et al., 1991)  
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Dependiendo de los mecanismos de interacción de las aminas con el ozono (oxidación 

del carbono alfa (α-C), ataque directo del nitrógeno (Ruta N) o ruptura del enlace C-N), es 

factible la liberación de  amoníaco (NH3↑), nitrógeno amoniacal (NH4
+), nitratos (NO3

-) y 

amidas. La ruta de oxidación del α-C es en la que puede ocurrir una deaminación en la que se 

produce NH4
+. La ruta de oxidación directa del N llevará a la formación de NO3

-. Con los 

aminoácidos (R-CH(NH2)COOH) también pueden ocurrir reacciones similares, donde se 

favorece la formación de  nitratos, y la producción de ácidos carboxílicos, aldehídos y amidas.  

 

Respecto a las concentraciones de nitratos en el ARC + O3 y TPAf + O3, no se aprecia 

un incremento en su concentración más allá de 1mg/L, independientemente del contenido 

de nitrógeno orgánico, amoniacal o nitritos presentes. Este resultado es entendible ya que 

las aminas protonadas (NH4
+, R-NH3

+) no presentan una reactividad importante con el ozono, 

en contraposición a las deprotonadas. Para el nitrógeno N-amino, si los átomos de hidrógeno 

están sustituidos por grupos alquílicos (R) se incrementa la constante de velocidad 

significativamente (Pryor et al., 1984).  

 

Estas teorías soportan los resultados obtenidos, puesto que la disminución del 

nitrógeno orgánico y la acumulación de NH4
+ en los efluentes es concordante con las 

constantes de velocidad de reacción publicadas para el ozono y algunas especies de 

nitrógeno inorgánico (NO2
-: kO3 3.7x105 M-1s-1; NH3/NH4

+: kO3 20/0 M-1s-1; Gunten, 2003a). En 

otras palabras, la ozonación puede oxidar eficientemente los nitritos a nitratos, pero no así el 

amoníaco. Por lo tanto, como se observó experimentalmente, al ozonar las aguas residuales 

es lógico que se presente una acumulación de nitrógeno amoniacal, un ligero incremento en 

la concentración de nitratos y bajos niveles de nitritos; originados a partir de los grupos 

amino de las proteínas, aminoácidos, aminas y amidas de la MO que se está presente en las 

aguas. De esta forma, con respecto a los efectos agrícolas, la ozonación de las aguas facilita la 

solubilización de compuestos nitrogenados, mejorando su disponibilidad y favoreciendo su 

asimilación por los cultivos. Para el ARC + O3 esto se refleja en una mayor productividad 

agrícola. Adicionalmente, las mayores concentraciones de NH4
+ en las aguas poseen un 

efecto inhibidor en la formación de trihalometanos (THMs).   

 

En cuanto al efluente del TPAf + O3, también se presentó una reducción del 52% en 

los niveles de nitrógeno total, por lo que no se descarta la posible liberación de amoníaco a la 

atmósfera. Sin embargo, se debe destacar que para el TPAf + O3 se parte de un menor nivel 

de nitrógeno total (27 mg/L, correspondientes al efluente del TPAf) y que es notable una 

mayor disminución del nitrógeno orgánico (97%), al reducirse de 23 a 1 mg/L. Con respecto al 

nitrógeno amoniacal (NH4
+) resulta interesante que se presenta el mayor incremento en su 

concentración, ya que ésta se eleva de 4 a 20 mg/L (400 %), casi el doble de lo observado en 
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el  ARC + O3 . Ello puede deberse a una mayor disponibilidad del ozono para reaccionar con la 

materia orgánica y liberar así más iones amonio, pues en este caso se está oxidando un 

efluente ya clarificado. La concentración de nitratos se incrementó hasta 1 mg/L, valor 

bastante similar que el alcanzado para el ARC + O3. Al igual que en el caso anterior, también 

se obtuvo una acumulación de nitrógeno amoniacal en el efluente ozonado; pero en esta 

ocasión, este incremento no se vio reflejado en una mayor productividad agrícola, lo cual se 

aduce a que el efluente del TPAf + O3 es el que presenta la más baja biodegradabilidad de 

todas las aguas.  

 

4.4.2.1.3. Biodegradabilidad de las aguas de riego 

La Tabla 4.14 presenta los resultados obtenidos para la DBO5 y DQO de las aguas de 

riego. La biodegradabilidad está expresada como la relación DBO5/DQO. Así, la 

biodegradabilidad de las aguas ordenada de manera decreciente resulta ser: ARC > ARC + O3 

> TPAf > TPAf + O3. Lo cual, para las aguas tratadas, concuerda con el orden de las longitudes 

y pesos obtenidos para las lechugas (a mayor biodegradabilidad, mayor crecimiento de 

cultivos). Hay que tener en cuenta que la productividad de las plantas irrigadas con ARC no 

resultó ser la mayor, puesto que su contenido de nitrógeno amoniacal es el menor (junto con 

el del TPAf). El NH4
+ es la forma más asimilable de nitrógeno para las plantas.  

 

Tabla 4.14. Biodegradabilidad de las Aguas Utilizadas para Riego 

Parámetro 

(mg/L) 
ARC 

Agua Residual Tratada por Máximo permisible 

NOM-001+ TPAf ARC + O3 TPAf + O3 

DBO5 132 14 4 2 150 

DQO 378 193 25 142 NA 

DBO5/DQO 0.349 0.073 0.160 0.014 NA 

 

De todos los tratamientos el efluente del ARC + O3 es el que exhibe la mayor 

biodegradabilidad (DBO5/DQO: 0.160), la cual, aunada con las mayores concentraciones de 

NH4
+ ocasionan que este tratamiento presentara la mayor productividad agrícola de todos los 

cultivos.  

 

En cambio, para el TPAf + O3, se presentó la menor biodegradabilidad de todas las 

aguas (DBO5/DQO: 0.014), lo que aparentemente repercute en el desarrollo de las plantas de 

lechuga, el cual también fue el menor. La baja biodegradabilidad de este efluente es 

resultado del bajo contenido de DBO5, el cual indica que la materia orgánica no recalcitrante 

fue mineralizada casi en su totalidad (hasta CO2 y H2O) debido a las altas dosis de ozono 
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aplicadas (442 mgO3/L) a un efluente ya clarificado. Sin embargo el valor de DQO (142 mg/L) 

indica la existencia de una fracción considerable de compuestos recalcitrantes, 

probablemente producto de algunos remanentes del floculante polimérico utilizado.  El 

Prosifloc A-252 es un floculante aniónico de alto peso molecular (16 millones) del tipo 

poliacrilamida, el cual presentaría una escasa reactividad con el ozono debida a la carencia 

de sitios de ataque electrofílico en su estructura polimérica, y por lo tanto, difícil de oxidar 

con el tratamiento aplicado. Sin embargo, al aplicar dosis altas de ozono, el Prosifloc A-252 

podría liberar amoníaco si se sigue una ruta de ataque de los enlaces C-N del grupo amida, 

como se presentó en la Figura 4.22.   

 

Experimentalmente en el TPAf + O3, al observarse la mayor reducción del nitrógeno 

orgánico (de 23 a 1 mg/L), la obtención de las mayores concentraciones de amonio (NH4
+) y 

un nivel considerable de DQO en su efluente, es posible concluir que de ocurrir cierta 

oxidación del Prosifloc A-252, primordialmente se estaría contribuyendo a la liberación del 

nitrógeno del grupo amida que contiene, dejando la estructura de la cadena polimérica del 

floculante intacta.  Así, el ozono disponible reaccionaría principalmente con la materia 

orgánica remanente en el agua clarificada que está siendo tratada, reduciendo enormemente 

la cantidad DBO que está disponible.  

  

Así, se concluye que el ozono es capaz de mejorar la biodegradabilidad de las aguas, 

siempre y cuando no exista materia recalcitrante la matriz orgánica, como ocurrió en el caso 

del TPAf + O3. De aquí que se haya hecho la recomendación de evitar o reducir el uso de 

floculantes poliméricos para aguas que sean ozonadas y destinadas al riego agrícola.  

 

De estas pruebas de riego (efluentes de tratamiento preliminar) también se concluye 

que a partir del nitrógeno orgánico presente en la materia orgánica del agua residual, el 

ozono tiene la capacidad de aumentar la disponibilidad del nitrógeno amoniacal y los nitratos 

en los efluentes tratados. Aunado al efecto de incrementar la biodegradabilidad de las aguas 

con el ozono, se logra obtener el mayor crecimiento de las plantas. 

 

4.4.2.2. Riego con Efluentes de Tratamientos Optimizados 

La Figura 4.23 muestra la productividad (longitud y peso de las hojas) de las lechugas 

irrigadas con los efluentes de los trenes de tratamiento optimizados en el día de su cosecha 

(día 120). El análisis estadístico (ANOVA) demostró que existen diferencias estadísticamente 

significativas entre las productividades de los cultivos obtenidas para los diferentes tipos de 

agua utilizados para la irrigación.  
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Potable: Agua de la red; Cruda: Agua Residual Cruda; Fertilizante: Potable + Fertilizante;  

O3DTPA-A: O3DTPA 30-2 seguido de filtración intermedia y desinfección con 20 mg/L O3  +  2mg/L NaOCl 

O3DTPA-B: O3DTPA 30-2 seguido de filtración intermedia y desinfección con 20 mg/L NaOCl 

Figura 4.23. Crecimiento y peso de lechugas irrigadas para las condiciones de 

tratamiento optimizadas (n= 20 para cada tipo de agua) 

 

Como se puede apreciar en la Figura 4.23, las plantas irrigadas con Potable + 

Fertilizante presentaron las mayores productividades (p=0.000 para longitud y peso) debido a 

su mayor contenido de nutrientes. Las lechugas que emplearon agua residual cruda 

mostraron un menor crecimiento que aquellas que fueron irrigadas con efluentes O3DTPA (A 

y B) y agua potable (p=0.003).  

 

Con respecto al peso obtenido en cada caso, no se observaron diferencias 

significativas (p=0.0712) entre las plantas irrigadas con los efluentes O3DTPA (A y B), agua 

potable y ARC. Estos resultados indican que para los efluentes de los tratamientos 

optimizados O3DTPA (A y B) pueden emplearse como una alternativa al uso del agua residual 

cruda, sin tener los riesgos microbiológicos asociados al uso que esta última presenta y 

manteniendo la productividad de los cultivos que es siempre valorada por los agricultores.  

 

Por otro parte, a largo plazo también se espera que no se presenten mayores cambios 

en la salinidad de los suelos, ya que únicamente se presenta un ligero aumento en los sólidos 

disueltos totales (SDT) como resultado de los tratamientos primarios. Por ejemplo, para el 

efluente del O3DTPA 30-2, únicamente existen incrementos del 0.9 y 1.9% en sus niveles de 

SDT al compararlo con el que contienen los efluentes TPA-60 y TPA-30, respectivamente 

(como se observa en la Tabla 4.15). Adicionalmente, la formación de grupos –COOH en la MO 

de las aguas incrementaría la capacidad de intercambio catiónico de los suelos (Bot y Benites, 
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2005), lo cual se refleja en menores niveles de salinidad en los suelos irrigados con efluentes 

O3DTPA, como se observó por Velázquez (2011). 

 

Tabla 4.15. Sólidos Disueltos Totales en 

los Efluentes Primarios 

Agua o Efluente SDT, mg/L 

ARC 421 

TPA-60 432 

TPA-30 428 

O3DTPA 30-2 436 

  

Por lo tanto, los resultados obtenidos indican que no habrá detrimentos en la 

productividad agrícola si se emplean los efluentes de los tratamientos O3DTPA seguidos de 

desinfección (A o B) para riego. Al mismo tiempo, las poblaciones que empleen estas aguas 

podrían mejorar su calidad de vida al disminuirse la ocurrencia de enfermedades producidas 

por el uso de aguas residuales no tratadas o tratadas inadecuadamente. 

 

 

4.5. Estimación de los Costos de Tratamiento 

 

El propósito de esta sección es presentar los datos más relevantes de la estimación de 

costos realizada para evaluar la viabilidad económica de la aplicación de ozono en los trenes 

de tratamiento propuestos (para la mejora de la calidad del efluente y desempeño del TPA, 

y/o desinfección). Como resultado de la ozonación durante la coagulación, y basándose en 

los datos experimentales obtenidos, para el O3DTPA (tratamiento primario con 

ozocoagulación) se calcularon: 

 El ahorro en el costo del Al2(SO4)3, al requerir menores dosis de coagulante;  

 La reducción del área del sedimentador de alta tasa, al tener mayores 

velocidades de sedimentación; y 

 La disminución en el costo del manejo y estabilización de los lodos, al tener un 

menor volumen de lodos generados. 

 

Posteriormente, para el O3DTPA y desinfección con ozono (O3), se estimaron:  

 El costo capital y operacional del sistema de ozonación a implementar, 

considerando tres diferentes esquemas de tratamiento que cumplen con la 

calidad microbiológica requerida para reúso agrícola (Tabla 4.5): a) ozonación 
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durante la coagulación y posterior cloración (O3DTPA 30-2 + NaOCl); b) TPA 

convencional seguido de desinfección únicamente con ozono (TPA-60 + O3); y 

c) TPA con ozocoagulación y subsecuente ozonación y cloración (O3DTPA 30-2 

+ O3 + NaOCl); y 

 El costo total de los trenes de tratamiento ozonados y su comparación con los 

costos actuales del tratamiento de las aguas residuales en México.   

 

Los valores obtenidos resultan útiles para proporcionar una idea de los órdenes de 

magnitud de las inversiones requeridas para la implementación de dichos tratamientos y 

también para poder realizar comparaciones entre ellos.  

 

Sin embargo, para obtener una mayor exactitud en cuanto a la estimación de los 

costos se requeriría realizar un diseño de planta bastante detallado, así como tomar en 

cuenta las condiciones específicas y variables particulares de la planta de tratamiento de 

aguas residuales (PTAR) en la cual se estaría implementando el ozono.  

 

Por lo tanto, para este ejercicio y como base para los cálculos presentados se 

consideró un caudal de 1,100 L/s, el cual corresponde a las plantas de tratamiento de aguas 

residuales (PTAR) de TPA de San Francisco en Puebla y Tijuana en Baja California; y también 

es similar al de Cd. Juárez Sur (1,000 L/s) en Chihuahua (Tabla 2.2).  

 

A menos que se indique lo contrario, los costos se presentan en pesos mexicanos 

(MXN) o dólares estadounidenses (USD) actualizados4 al año 2013. Donde corresponde, se 

tomó en cuenta un tipo de cambio (noviembre 2013) de 13.10 pesos por dólar (USD). 

 

4.5.1. Costo del Coagulante 

Se consultaron los precios del sulfato de aluminio de grado industrial (pureza del 

16.5%) a partir de 49 proveedores en línea. El rango de precios (para 100% Al2(SO4)3) en 

septiembre de 2013 varió de 0.62 a 2.85 USD/kg, con una media de 1.20 USD/kg y una 

desviación estándar de 0.42 USD/kg.  

 

La Tabla 4.16 presenta la reducción obtenida en los costos de coagulante al reducir la 

dosis requerida del TPA-60 de 60 a 30 mg /L de Al2(SO4)3 en el O3DTPA 30-2. Empleando el 

costo promedio, se logran reducir 0.468 MXN/m3 de agua tratada, lo que representaría un 

ahorro de más de 16 millones de pesos al año para las PTAR antes mencionadas. 

                                                           

4 La actualización de costos se realizó empleando los índices CEPCI (Chemical Engineering Plant Cost Index) para los años correspondientes:  
Costo 2013= Costo año i * (CEPCI 2013/CEPCI año i) 
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Tabla 4.16. Costo del Coagulante para el TPA Convencional (TPA-60) y 
Ozonado (O3DTPA 30-2) 

Tratamiento 
Al2(SO4)3 

Costo por m3 de agua tratada,  
MXN/m3

 

g/m3 máximo mínimo promedio 

TPA-60 60 2.225 0.480 0.935 

O3DTPA 30-2 30 1.112 0.240 0.468 

Ahorro por m
3
 30 1.112 0.240 0.468 

 ton/año MXN/año 

Ahorro anualizado 1,041.40 38,610,596.98 8,327,650.31 16,233,852.45 

 

4.5.2. Área del Sedimentador de Alta Tasa  

La Tabla 4.17 muestra el área requerida para el TPA y O3DTPA. En ambos casos, para 

los cálculos del área se empleó el método de dimensionamiento de un decantador de placas 

paralelas presentado por Cánepa (2004). La Tabla 4.17 también incluye los parámetros 

relevantes de diseño utilizados, correspondientes a valores típicos para este tipo de 

sedimentadores.  

 

Tabla 4.17. Estimación del Área Requerida para el Sedimentador de Alta Tasa 
(TPA y O3DTPA) 

Parámetro Unidad TPA O3DTPA 

Área superficial requerida para la unidad, As 
m

2
 

108 86 

Área de sedimentación propuesta
*
 135 107 

Parámetros de diseño  

Velocidad de sedimentación de las partículas, Vs m/s 0.00185 0.00232 

Separación de las placas en el plano horizontal, e' 
cm 

12 

Espesor de las lonas de vinilo, e 0.06 

Ángulo de inclinación de las placas, θ ° 60 

Longitud del módulo de placas, l cm 120 

Módulo de eficiencia de las placas, S - 1 

Caudal de diseño del decantador, Q m
3
/s 1.100 

Espaciamiento entre las placas, d 
cm 

10.3 

Longitud útil dentro de las placas, lu 114 

Longitud relativa del módulo de placas, L 
- 

11.03 

Coeficiente del módulo de placas, f 5.53 
*
 Considera un coeficiente de seguridad de 1.25 

El incremento de 25 % en la velocidad de sedimentación observado en el O3DTPA 

(Tabla 4.1) permite entonces reducir el requerimiento del área del sedimentador de alta tasa 

en un 20.1% (al disminuir de 108 a 86 m2).  
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4.5.3. Costo del Manejo de Lodos  

Como se presentó previamente (Sección 4.1.2.2.1) se redujo un 12.5 % el volumen de 

lodos producidos en el O3DTPA obteniendo remociones similares de turbiedad, implicando 

también un menor costo de tratamiento para los mismos. 

 

Tomando como referencia el costo de tratamiento de lodos de la PTAR de TPA en Cd. 

Juárez Sur (0.43 MXN/m3, actualizado a 2013 a partir de JMAS (2001), incluyendo el costo del 

espesamiento, deshidratación y estabilización del lodo con cal y polímero), la Tabla 4.18 

presenta el costo estimado de tratamiento de los lodos y la tasa de producción de lodos 

húmedos y estabilizados para el TPA-60 y O3DTPA 30-2.  

 

Tabla 4.18. Costo de Tratamiento de Lodos y Producción de Lodos 
Estabilizados para el TPA Convencional (TPA-60) y Ozonado (O3DTPA 30-2) 

Parámetro Unidad TPA-60 O3DTPA 30-2 

Volumen de lodos producido mL/L 40 35 

Producción de lodos (húmedo) m
3
/día 3,802 3,326 

Costo de tratamiento 
MXN/año 600,277.08 525,242.44 

MXN/m
3
 0.017 0.015 

Producción de lodos estabilizados*  

SST influente 
mg/L 

350 

SST efluente 16 35 

Producción de Al(OH)3 g/s 30 15 

Total de lodos, Mlodo ton/día 46.36 42.17 

Volumen lodos deshidratados, Qld 
m

3
/día 

162.00 147.35 

Volumen lodos estabilizados, Qle 180.88 164.52 
* Estimaciones basados en procedimiento de JMAS (2001); considera estequiometría y valores típicos de plantas de TPA: 

Concentración y densidad del lodo deshidratado 27% y 1.06 ton/m
3
; lodo estabilizado: 30% y 1.08 kg/m

3
 

 

Como puede observarse, el ahorro económico para el tratamiento de los lodos del 

O3DTPA no es tan considerable al reducirse únicamente en 0.002 MXN/m3 (alrededor de 

75,000 pesos al año). Sin embargo, el mayor beneficio puede reflejarse en la producción 

volumétrica de lodos. En cuanto a los lodos húmedos se reduce su producción en 476 m3/día, 

disminuyendo los requerimientos de almacenamiento para su tratamiento posterior. Para los 

lodos deshidratados y estabilizados su masa y volumen se reduce un 9.0%, lo que implica una 

disminución superior a los 16 m3 al día. Esto representa una ventaja ambiental, ya que al 

minimizar la cantidad de residuos sólidos generados se puede facilitar el manejo y 

disposición final de los lodos estabilizados y en su caso, extender el tiempo de vida de los 

rellenos sanitarios a los que se destinen.  
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4.5.4. Costos de Ozonación  

Las modalidades de aplicación de ozono para las cuales se realizó la estimación de 

costos se presentan en la Tabla 4.19, incluyendo la cantidad de coagulante, ozono e 

hipoclorito de sodio requeridos. Estos trenes de tratamiento son viables técnicamente y 

satisfacen los parámetros microbiológicos (Sección 4.2.2) de la NOM-001-SEMARNAT-1996  

para riego restringido. 

 

Tabla 4.19. Modalidades de Aplicación de Ozono utilizadas en la 
 Estimación de Costos 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 +  
2 NaOCl 

TPA-60 + 
 20 O3 

O3DTPA 30-2 +  
10 O3 + 1 NaOCl 

Tratamiento primario Ozocoagulación TPA convencional Ozocoagulación 

Desinfección Sólo cloración Sólo ozonación 
Ozonación y 

cloración 

Punto(s) de aplicación del ozono 
Sólo en 

coagulación 
Sólo en 

desinfección 
Coagulación y 
desinfección 

Dosis aplicadas    

Al2(SO4)3 

mg/L 

30 60 30 

O3 en coagulación 2 0 2 

O3 en desinfección 0 20 10 

NaOCl en desinfección 2 0 1 

NaOCl tiempo contacto min 5 0 5 

Requerimientos de materia prima    

Al2(SO4)3 

kg/h 

118.80 237.60 118.80 

O3 en coagulación 7.92 0.00 7.92 

O3 en desinfección 0.00 79.20 39.60 

NaOCl en desinfección 7.92 0.00 3.96 

 

La estimación de los costos de ozonación que se presentan en esta sección están 

basados en las condiciones de operación empleadas en las pruebas experimentales: dosis, 

tiempo de contacto y caudal del agua a tratar. La información obtenida proporciona los 

órdenes de magnitud de los costos de los sistemas de ozonación propuestos. En cada caso, 

estos resultados son útiles como punto de partida para la planeación inicial financiera para 

diferenciar entre las diferentes opciones de tratamiento y obtener una idea de las 

inversiones requeridas o los beneficios económicos que se pueden obtener al aplicar el 

ozono. Sin embargo, como se mencionó antes, para obtener el costo exacto para la 

implementación del ozono en alguna PTAR nueva o existente se requieren considerar 

diversas variables, desde el lugar donde se localice dicha PTAR y la calidad esperada del 
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influente a tratar; hasta los niveles de instrumentación y automatización de la planta de 

ozono, costos locales de construcción, cantidad de tubería de acero inoxidable, etc.   

 

A continuación se presentan los resultados más relevantes del cálculo de los costos 

capital y de operación y mantenimiento (obtenidos de acuerdo al procedimiento expuesto 

por Langlais et al., 1991) para los trenes de tratamiento propuestos.  

 

4.5.4.1. Costo Capital 

El costo capital (CC) de ozonación se presenta en la Tabla 4.20; éste incluye los costos 

del equipo de tratamiento de aire, equipo de generación y destrucción de ozono, sistema de 

disolución de ozono (contactor), tuberías, válvulas, instrumentación, sistemas de control e 

instalación y la construcción del área de alojamiento de la planta de ozono.   
 

Tabla 4.20. Costos Capitales para la Aplicación del Ozono 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 + 
2 NaOCl 

TPA-60 + 
20 O3 

O3DTPA 30-2 + 
10 O3 +  
1 NaOCl 

Equipo generador     

Producción requerida de O3 

lb/d 

419 4,191 2,514 

Capacidad de O3 a instalar (propuesta)
*
 559 5,587 3,352 

Capacidad adicional de generación  140 1,397 838 

Costo del equipo generador de ozono USD  2,437,623.06 11,653,430.91 8,104,187.83 

Equipo contactor    

Tiempo de retención hidráulico min 5 15 15 

Costo del contactor USD 1,019,031.84 1,784,557.19 1,784,557.19 

Alojamiento del equipo de ozonación    

Precio unitario de construcción (año) USD/pie
2
 

100.00 (1989) 

159.90 (2013) 

Área de construcción requerida m
2
 274.6 1,287.3 934.4 

Costo del edificio de alojamiento  USD 472,634.40 2,215,752.93 1,608,207.77 

Costo capital estimado    

Costo capital total  USD 3,929,289.30 15,653,741.03 11,496,952.79 

Costo capital anualizado
+
 

USD/año 607,858.71 2,421,624.38 1,778,571.73 

MXN/año 7,908,241.77 31,505,333.20 23,139,218.15 

Costo capital por m
3
 de agua tratada MXN/m

3
 0.228 0.908 0.667 

*
Asume que los generadores operan a un 75 % de su capacidad instalada 

+
 Considera una tasa de interés anual (i) del 15%  y un período de recuperación de la inversión capital (n) de 25 años. 
Calculado a partir de la fórmula de valor presente: Costo capital anualizado = Costo capital total  x  { i/[(1+i)

n
-1] + i } 
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4.5.4.2. Costo de Operación y Mantenimiento 

Los costos de operación y mantenimiento (COyM) para los sistemas de ozonación se 

presentan en la Tabla 4.21.  

 

Tabla 4.21. Costos de Operación y Mantenimiento para la Ozonación 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 + 
2 NaOCl 

TPA-60 + 
20 O3 

O3DTPA 30-2 + 
10 O3 + 

 1 NaOCl 

Capacidad específica de energía
*
 del O3 kWh/lb 12 

Tarifa de energía eléctrica 
+
 MXN/kWh 2.632 

Consumo promedio de energía kWh/día 5,028.66 50,286.56 30,171.94 

Costo de energía
#
 

MXN/día 13,235.42 132,354.23 79,412.54 

MXN/año 4,830,929.26 48,309,292.61 28,985,575.57 

Otros COyM MXN/año 1,610,309.75 16,103,097.54 9,661,858.52 

Costo de Operación y Mantenimiento Estimado     

COyM total  
MXN/año 6,441,239.01 64,412,390.15 38,647,434.09 

MXN/m
3
 0.186 1.857 1.114 

*
Energía específica del ozono para un sistema de baja presión de tratamiento de aire (Langlais et al., 1991). 

+
Cargos por 

energía eléctrica para servicios públicos de la Comisión Federal de Electricidad (CFE, 2013): Tarifa 5; Media Tensión; 
Noviembre 2013. 

#
Se considera que el costo de energía representa el 75 % del total de los COyM (Langlais et al., 1991) 

 

4.5.4.3. Costo Total y Neto de la Aplicación de Ozono  

La Tabla 4.22 presenta el costo total de la aplicación de ozono, obtenido a partir de la 

suma de los costos capitales más los de operación y mantenimiento (CC + COyM). 

 

Tabla 4.22. Costo Total de la Aplicación del Ozono 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 + 
2 NaOCl 

TPA-60 + 
20 O3 

O3DTPA 30-2 + 
10 O3 + 

 1 NaOCl 

Costo capital  
MXN/año 7,908,241.77 31,505,333.20 23,139,218.15 

MXN/m
3
 0.228 0.908 0.667 

Costos de operación y mantenimiento 
MXN/año 6,441,239.01 64,412,390.15 38,647,434.09 

MXN/m
3
 0.186 1.857 1.114 

Costo total de la aplicación de ozono 
MXN/año 14,349,480.79 95,917,723.35 61,786,652.23 

MXN/m
3
 0.414 2.765 1.781 
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Resulta interesante notar que a diferencia de los casos en que el ozono se emplea 

como etapa de desinfección, en el O3DTPA 30-2 + 2 NaOCl el costo capital resulta ser mayor 

que el operacional debido a la baja dosis de ozono (2 mg/L) utilizada.  

 

Adicionalmente, al tener en cuenta que la aplicación del ozono durante la coagulación 

(O3DTPA) simultáneamente permite reducir la cantidad de reactivos químicos requeridos 

(costos de operación) y mantener una calidad similar del efluente primario, es necesario 

considerar los ahorros económicos obtenidos para obtener un costo neto de la aplicación del 

ozono. La Tabla 4.23 presenta dichos ahorros y el costo neto de la ozonación.  

 

Tabla 4.23. Costo Neto de la Ozonación 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 + 
2 NaOCl 

TPA-60 + 
20 O3 

O3DTPA 30-2 + 
10 O3 + 

 1 NaOCl 

Ahorro en Costo Operacional* de    

Coagulante Al2(SO4)3 

MXN/ m
3
 

0.468 0 0.468 

Floculante 0.069 0 0.069 

NaOCl 0 0.433 0.216 

Tratamiento de lodos 0.002 0 0.002 

Total de ahorro operacional (TAO) 
MXN/ m

3
 0.539 0.433 0.755 

MXN/año 18,698,883.93 15,006,926.94 26,202,347.40 

Costo Neto para la Ozonación (por m3)    

Costo de OyM (COyM) 

MXN/ m
3
 

0.186 1.857 1.114 

Costo neto OyM (CNOyM= COyM - TAO) - 0.353 1.424 0.359 

Costo capital (CC) 0.228 0.908 0.667 

Costo neto de ozonación (CNOyM + CC) - 0.125 2.332 1.026 

Costo Neto para la Ozonación (anualizado)    

Costo de OyM (COyM) 

MXN/año 

6,441,239.01 64,412,390.15 38,647,434.09 

Costo neto OyM (CNOyM=COyM - TAO) - 12,257,644.92 49,405,463.21 12,445,086.69 

Costo capital (CC) 7,908,241.77 31,505,333.20 23,139,218.15 

Costo neto de ozonación (CNOyM + CC) - 4,349,403.14 80,910,796.42 35,584,304.84 
*
Los costos del floculante y NaOCl corresponden a los reportados para  

la PTAR de Cd. Juárez Sur (JMAS, 2001), actualizados a 2013 

 

En la Tabla 4.23 se puede apreciar que la aplicación de ozono resulta en ahorros 

considerables en los costos operacionales del TPA para las tres modalidades propuestas. 

Operacionalmente se logra una reducción entre 0.433 a 0.755 MXN/m3 de agua tratada, lo 

que representaría entre 15 a 26 millones de pesos anuales para las PTAR de TPA de 1,100 L/s. 
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El mayor ahorro se obtiene para el tren de tratamiento de ozonación dual (durante la 

coagulación y desinfección), seguido de la ozonación únicamente durante la coagulación.  

 

Al incluir los costos capitales y de operación y mantenimiento se obtienen los costos 

netos para la ozonación, los cuales resultan de mayor interés puesto que representan la 

cantidad de recursos financieros que sería necesario adicionar al costo de tratamiento de una 

planta de TPA convencional. Sin embargo, cuando el costo neto para la aplicación del ozono 

es negativo existe el potencial de un ahorro global en el empleo de esa modalidad de 

tratamiento, debido a que los ahorros operacionales resultan ser mayores que la suma de los 

costos incurridos para la implementación y operación de la ozonación. En este caso, existe un 

estímulo y beneficio económico para su uso e implementación en plantas nuevas o 

existentes; tal y como ocurriría al aplicar el ozono únicamente durante la coagulación 

(O3DTPA 30-2 + 2 NaOCl), donde se obtuvo un costo neto de -0.125 MXN/m3, lo que 

equivaldría a un ahorro global de casi 4.4 millones de pesos por año para las PTAR de diseño. 

De esta forma, el tratamiento primario de ozocoagulación seguido de cloración resulta ser 

una opción no únicamente viable económicamente, sino que mucho más atractiva que el 

tratamiento convencional de TPA de las PTAR existentes. 

 

En contraste, para el tratamiento de ozonación dual (O3DTPA 30-2 + 10 O3 + 1 NaOCl) 

se requeriría realizar una inversión (adicional al costo del TPA) de 1.026 MXN/m3 debido a los 

elevados costos de operación y mantenimiento de la ozonación (COyM); a pesar de haber 

sido ésta la alternativa de tratamiento que obtuvo el mayor ahorro operacional en cuanto a 

los reactivos químicos requeridos (TAO). Finalmente, la modalidad menos favorable en 

términos financieros ocurre cuando el ozono es aplicado como desinfectante exclusivo (TPA-

60 + 20 O3) puesto que la inversión neta requerida es de 2.332 MXN/m3, en adición al costo 

del TPA. 

 

4.5.5. Comparación con los Costos de Tratamiento de las Aguas Residuales en 

México 

Para evaluar la viabilidad económica de los tratamientos con ozono, resulta 

conveniente realizar una comparación de sus costos totales de implementación con los 

costos actuales de otros tratamientos. 

 

Partiendo del costo del TPA convencional de Ciudad Juárez (JMAS, 2001) actualizado 

al año 2013 (1.298 MXN/m3), en la Tabla 4.24 se presenta el costo total de la implementación 

de los tratamientos con ozono para las tres modalidades propuestas. Para cada caso, este 

costo es el que se debe utilizar para fines comparativos y en la valoración de su viabilidad 
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económica en México. La Tabla 4.25 presenta los costos de tratamiento biológico de las 

aguas residuales en México, actualizados también al año 2013. 

  

Tabla 4.24. Costo Total de Implementación del Ozono 
en las Modalidades Propuestas 

Parámetro 

Tren de tratamiento 

O3DTPA 30-2 + 
2 NaOCl 

TPA-60 + 
20 O3 

O3DTPA 30-2 + 
10 O3 + 
1 NaOCl 

Costo del TPA convencional 
en Cd. Juárez (JMAS, 2001)

*
 

MXN/m
3
 

1.298 

Costo neto de ozonación - 0.125 2.332 1.026 

Costo total de implementación
+
 del O3 1.172 3.630 2.324 

*
Costo actualizado a 2013. Chávez et al. (2002) presentó un costo más bajo para el TPA convencional (actualizado a 2013: 

0.934 MXN/m
3
) el cual favorecería el costo total de implementación de los tratamientos ozonados. 

+
 Obtenido a partir de la 

suma del costo neto de ozonación más el costo del TPA convencional de Cd. Juárez 

 

 

Tabla 4.25. Costos de Tratamiento Biológico de 
las Aguas Residuales en México 

Tipo de Tratamiento 
Costo*, 

MXN/m3 
Referencia 

Métodos anaerobios 1.017 Burns, 2009 

Lodos activados 

1.442 JMAS, 2001 

2.143 Burns, 2009 

2.803 Chávez et al., 2002 

Rango de precios por el agua residual tratada 1.944 a 4.861 Mendoza, 2012 

 *
Costos actualizados a 2013 

 

Así, al comparar los costos de los tratamientos ozonados con el del TPA convencional, 

se tiene que para la aplicación del ozono durante la coagulación (O3DTPA 30-2 + 2 NaOCl) se 

logra un ahorro del 9.7 %, lo cual en términos reales hace atractiva a esta modalidad de 

tratamiento para su implementación.  

 

Por otra parte, el uso de la ozonación como único método de desinfección (TPA-60 + 

20 O3) es la opción menos viable, ya que con un costo de 3.630 MXN/m3 representa casi el 

triple de la inversión requerida en el TPA convencional, y además resulta tener un costo por 

encima del de los tratamientos biológicos (ver Tabla 4.25).  
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Finalmente, el costo del O3DTPA 30-2 + 10 O3 + 1 NaOCl (2.324 MXN/m3) es 

comparable al de lodos activados reportado por Burns (2009) o Chávez et al. (2002). 

Considerando el reúso en riego agrícola y a diferencia de los procesos biológicos, el efluente 

de esta modalidad de ozonación presenta la ventaja de mantener una mayor parte de los 

nutrientes y materia orgánica requerida por los cultivos, por lo que también podría tomarse 

en cuenta como una alternativa viable de tratamiento.  

 



5. CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 
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5. CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

 

En este capítulo se presentan las conclusiones a las que se llegó como producto del 

análisis de los resultados experimentales obtenidos para cada uno de los objetivos 

planteados en esta tesis, así como las recomendaciones a futuro que surgen a partir de la 

totalidad del trabajo de investigación realizado con respecto a la mejora de la calidad y 

desinfección del efluente del TPA destinado a su reúso en la agricultura.  

 

 

5.1. Conclusión General 

 

Se mejoró la calidad del efluente del Tratamiento Primario Avanzado (TPA) mediante 

la aplicación de ozono como pretratamiento (pre-O3TPA) y durante la coagulación (O3DTPA), 

con lo que es posible reducir las dosis de coagulante requeridas. Las características 

microbiológicas de los efluentes también se vieron mejoradas al implementar la ozonación 

en la desinfección, empleando a la cloración únicamente para mantener un efecto residual 

en las aguas tratadas. Se obtuvieron efluentes aptos para su reúso agrícola que no producen 

efectos adversos en el crecimiento de los cultivos estudiados.  

 

Como aporte principal de esta tesis, se presentó un modelo que trata de explicar las 

razones de las mejoras obtenidas en el desempeño del O3DTPA y la calidad superior del 

efluente producido. El modelo tomó como base las transformaciones de la materia orgánica 

observadas experimentalmente como resultado de la oxidación y se elucidaron los 

mecanismos mediante los cuales se logran producir flóculos más compactos, que ocasionan 

mayores velocidades de sedimentación y una disminución en el volumen de lodos 

producidos. Se plantea así que el esquema de tratamiento propuesto en esta tesis puede 

considerarse un método capaz de mejorar el desempeño de las plantas de tratamiento de 

aguas residuales de TPA existentes, y que los efluentes O3DTPA desinfectados pueden 

satisfacer parte de la incesante necesidad para obtener recursos hídricos alternativos para la 

irrigación de cultivos. 

 

Así, de la ejecución de este trabajo de investigación, se concluye que los resultados 

obtenidos permiten proponer una alternativa novedosa para mejorar el desempeño de las 

Plantas de Tratamiento de Aguas Residuales (PTAR) nuevas o existentes, dando como 

resultado una aplicación tecnológica importante, que aporta beneficios no sólo en el 

desempeño de las PTAR, sino que también para la población que utilice los efluentes con 

calidad mejorada y se conserve la productividad agrícola sin poner en riesgo su salud. 

 



 

130 

  

5.2. Conclusiones Específicas 

 

5.2.1. TPA: Condiciones óptimas con ozono 

Se estableció que el mejor desempeño del tratamiento primario se alcanza en el 

O3DTPA y los mejores resultados se obtienen al aplicar bajas dosis de ozono (2 mg/L) durante 

la coagulación. Al comparar el O3DTPA con el TPA convencional, se logró un  incremento en la 

velocidad de sedimentación de un 25% y una reducción en el volumen de los lodos del 18%. 

El pre-O3TPA presentó un desempeño intermedio. Con el análisis de la distribución del 

tamaño de partícula (DTP) se comprobó que con la ozocoagulación, en el O3DTPA ocurre la 

mayor aglomeración de las partículas de las aguas produciendo partículas más densas y 

compactas que pueden sedimentar con más facilidad, produciendo el efluente con la DTP 

más cercana a 1µm (d90= 1.290µm).  Al observar los flóculos sedimentados en las 

microfotografías, se determinó que se mejoran las propiedades de los flóculos al hacerlos 

más compactos y cohesionados, produciendo menores volúmenes de lodo y mayores 

velocidades de sedimentación.   

 

Con la aplicación del O3DTPA, se mejoró la calidad del efluente al incrementarse la 

remoción de los parámetros fisicoquímicos (turbiedad, SST, color y DQO) y se aumentó la 

biodegradabilidad del efluente al incrementar la DBO5 en un 15% comparado con el TPA.  

 

Al emplear las mismas dosis de coagulante, los tratamientos O3DTPA excedieron el 

desempeño del TPA convencional. Se estableció que es posible reducir las dosis requeridas 

de coagulante en un 25% si se consideran los SST, y hasta en 50% si se considera la turbiedad. 

Adicionalmente, se logran alcanzar las mismas remociones que en el TPA más rápidamente 

(para turbiedad: 75% menos tiempo y 22% menos coagulante para el O3DTPA 30-2 

comparado con el TPA-45). Se comprobó que la dosis óptima de ozono para el O3DTPA es de 

2 mg/L, puesto que dosis mayores afectan el desempeño del O3DTPA. 

  

5.2.2. Desinfección 

La ozonación directa del agua residual cruda requiere la aplicación de dosis muy 

elevadas de ozono (442 mg O3/L) para lograr cumplir con el contenido de coliformes fecales y 

huevos de helmintos (CF y HH) establecidos por la NOM-001-SEMARNAT-1996. La remoción 

mejorada de material orgánico y suspendido en el O3DTPA reduce en gran medida las 

cantidades de desinfectante requeridas.  

 

La mejora en la calidad del efluente del O3DTPA optimiza la utilización de los 

desinfectantes empleados al reducir la carga orgánica del efluente primario y  mejorar la 
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remoción física de HH presentes en las aguas al incrementar la remoción de partículas 

suspendidas. La combinación de ozono más cloro resulta ser la más conveniente para tratar 

los efluentes primarios, al lograr mayores grados de desinfección. La cloración presenta una 

limitada capacidad desinfectante en parásitos, pero su principal ventaja es su efecto residual 

en las aguas. La remoción de HH  se favorece al emplear ozono como desinfectante, y se 

aduce a la inactivación directa de los HH por el ozono, pero su capacidad depende también 

de la eficacia del tratamiento primario.  

 

La desinfección del TPA-60 requiere 20 mg/L de ozono para cumplir con los niveles 

máximos permitidos de CF (1X103 UFC/100 mL). Para el O3DTPA 30-2 se requieren 10 mg/L 

de O3 con 1mg/L NaOCl por 5 min para cumplir los requerimientos de riego restringido (5 

HH/L). Los mejores resultados se obtuvieron para el O3DTPA 45-2 con 10 mg/L de O3 seguido 

de cloración (2mg/L NaOCl), ya que con este tren de tratamiento se cumple la NOM-001 para 

riego no restringido (1HH/L). Se recomendó incluir una etapa intermedia de filtración con 

arena para permitir cumplir la NOM-001 para riego no restringido con los tratamientos 

O3DTPA 30-2 o TPA-60.  

 

5.2.3. Evolución de la Materia Orgánica (MO) 

Mediante los análisis de espectroscopía UV-Vis y FTIR, y mediante la fraccionación 

polar y de membranas, se comprobaron y evidenciaron los cambios que ocurren en la MO 

debidos a la aplicación del ozono durante la coagulación en el O3DTPA. 

 

Del análisis de los espectros UV-Vis, se reveló que dentro de los cambios que ocurren 

con el O3DTPA destaca el rompimiento de grupos benzoideos de la MOT al disminuir las 

absorbancias de 200 a 400nm; en cambio, con la MOD se evidenció que el ozono tiene una 

mayor interacción y se comprobó la formación de grupos más oxigenados al incrementarse la 

absorbancia de 280 a 300nm. Por lo tanto, se demostró que la MOD incrementa su polaridad 

y se vuelve más hidrofílica y soluble. Al aplicar ozono como pretratamiento (pre-O3TPA) se 

presenta una mayor formación de grupos polares (CO, COOH, OH), sugerida por las mayores 

absorbancias obtenidas en la región de 200 a 600 nm.  

 

Con la espectroscopía FTIR se confirmaron las transformaciones de la MO al 

corroborarse la presencia de algunos cambios sutiles en los espectros de los efluentes del 

O3DTPA; principalmente en las regiones de 1176-1100 cm-1 (grupos sulfónicos asociados a 

aromáticos carboxilados) y 920 a 850cm-1 (grupos ceto y grupos oxigenados en estructuras de 

aromáticos poli-sustituidos), donde se presentaron mayores absorciones. 
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La fraccionación por peso molecular indicó que el ozono produce la aglomeración de 

moléculas de menor peso molecular y la degradación de moléculas de gran tamaño, al  

incrementar la fracción de tamaño intermedio (10-30kDa) y disminuir las demás fracciones. 

 

Los resultados obtenidos permitieron la propuesta de un modelo que elucida las 

razones para la mejora del TPA con ozono, el cual es uno de los aspectos más relevantes 

dentro de los aportes de esta tesis. El modelo presentó dos rutas de interacción; con la 

materia orgánica y con el coagulante (ozocoagulación).   

 

Se elucidó y concluyó que debido a la ozonación las transformaciones de la MO se 

favorecen: 

 Una mayor solubilización e interacción de las especies oxidadas con el 

coagulante, resultando en una mayor desestabilización coloidal y mejor 

compresión de la doble capa, 

 Mejoras en la micro y macrofloculación al aglomerarse las partículas y 

moléculas de las aguas, 

 La formación de estructuras poliméricas que pueden actuar como floculantes,  

 La creación de condiciones necesarias para la formación de especies 

polinucleares del coagulante.  

 

5.2.4. Toxicidad y Evaluación del Riego en Cultivos 

Las pruebas de fitotoxicidad realizadas en germinados de lechuga y jitomate revelaron 

que los efluentes de los tratamientos optimizados no presentan una toxicidad diferente a la 

del agua potable o Potable + Fertilizante, así como la del agua residual cruda (ARC) utilizada. 

 

El riego con ARC ozonada presentó la mayor productividad del cultivo de lechuga, 

resultado que se justificó debido a la mayor biodegradabilidad y cantidad de nitrógeno 

amoniacal liberado en este efluente como resultado de las altas dosis de ozono empleadas. 

Se comprobó que a partir del nitrógeno orgánico presente en la materia orgánica del agua residual, 

el ozono tiene la capacidad de aumentar la disponibilidad del nitrógeno amoniacal y los nitratos en 

los efluentes tratados. 

 

Se corroboró que al emplear los efluentes de los tratamientos optimizados no 

existirán detrimentos en la productividad agrícola al utilizarlos como aguas de riego, ya que 

no existieron diferencias estadísticamente significativas entre éstos o el ARC. Sin embargo, 

los efluentes optimizados carecen del riesgo microbiológico que representa el uso de las 

aguas residuales sin tratamiento. 
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5.2.5. Estimación de los Costos de Tratamiento 

La estimación de los costos de tratamiento se realizó para tres modalidades de 

aplicación del ozono: ozocoagulación (O3DTPA 30-2 + 2 NaOCl); desinfección (TPA-60 +20 O3); 

y ozocoagulación y desinfección (O3DTPA 30-2 + 10 O3 + 1 NaOCl). 

 

Para los tratamientos que incluyeron la ozocoagulación el ahorro operacional más 

considerable resulta en el coagulante, ya que tomando su valor comercial promedio se 

consigue un ahorro de 0.468 MXN/m3. Asimismo, la reducción en el costo del floculante se 

estimó en 0.069 MXN/m3 y del tratamiento de lodos en 0.002 MXN/m3. En cuanto al 

sedimentador de alta tasa es posible lograr un ahorro del 20.1% en su área superficial 

requerida, debido a las mayores velocidades de sedimentación registradas durante las 

pruebas experimentales. 

 

Se valoró la viabilidad económica de las modalidades de ozonación propuestas al 

comparar los costos totales de implementación del ozono con los costos de tratamiento de 

las aguas residuales en México. Se determinó que la modalidad de ozocoagulación produce 

un ahorro del 9.7% con respecto al costo del TPA convencional al reducir su costo de 1.298 a 

1.172 MXN/m3; lo cual hace viable y económicamente atractivo al O3DTPA 30-2 + 2 NaOCl, 

siendo ésta una buena opción para implementarse en PTARs. Aunque con un costo superior, 

el O3DTPA 30-2 + 10 O3 + 1 NaOCl podría ser también tomado en cuenta como otra 

alternativa de tratamiento ya que su costo (2.324 MXN/m3) es comparable al de los lodos 

activados. En cambio, el uso del ozono como método único de desinfección (TPA-60 + 20 O3)  

no resulta ser una opción viable, ya que su costo (3.630 MXN/m3) está por encima del de los 

tratamientos biológicos. 

 

 

5.3. Recomendaciones a Futuro 

 

En adición a los resultados obtenidos y conclusiones a las que se llegó en este trabajo 

de investigación, se considera que surgen otros aspectos de interés que sería necesario 

incluir en estudios a futuro, como: 

 

 Evaluar las interacciones y efectos en el desempeño del TPA al aplicar el ozono con 

otros coagulantes, por ejemplo, con cloruro férrico (FeCl3). 

 

 Profundizar en el análisis de la materia orgánica del efluente del O3DTPA (debido a la 

complejidad de la MO de las aguas residuales) separando con membranas los pesos 

moleculares de las demás fracciones, incluyendo las sub-fracciones ácida, neutra y 
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básica de las fracciones hidrofóbica e hidrofílica. En adición al contenido orgánico, se 

podría someter cada sub-fracción a un análisis de espectroscopía UV-Vis y FTIR para 

obtener una idea más precisa de cuales estructuras son las que se ven más afectadas 

por la ozonación durante el O3DTPA. También se podría hacer esta evaluación para el 

pre-O3TPA en la dosis óptima y así obtener más resultados que permitan validar el 

modelo teórico de interacción O3-MO y O3-Coagulante presentado en esta tesis.  

 

 Realizar pruebas en continuo a escala piloto y relacionar la cantidad de ozono 

necesaria para la mejora del TPA con algún parámetro de análisis, estableciendo una 

correlación que facilite la determinación de la ‘dosis óptima de ozono’ para su 

acoplamiento a la coagulación. Los resultados recabados se emplearían para la 

preparación de un diseño de planta a detalle y un estudio de costos con mayor 

exactitud que sirvan de base para la implementación del ozono en plantas de TPA 

existentes, aprovechando así a gran escala las mejoras que se observaron 

experimentalmente como: una calidad superior de los efluentes, menores volúmenes 

de generación de lodos y mayores velocidades de sedimentación.  
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