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Resumen

Las condiciones eutroficas del agua en la presa Valle de Bravo (VdB) se deben a la
acumulacion de nutrientes, principalmente nitrogeno (N), fésforo (P) y materia orgénica que
causan deterioro en la calidad del agua aumentando la demanda de oxigeno (DO). Para
mitigar estos efectos se han evaluado métodos para el control de la eutroficacion en la presa,
entre ellos el sistema de oxigenacion hipolimnética (HOS), que permite reducir la DO en el
fondo y formar sustrato de hierro oxidado (sustrato de Fe(lll)), que adsorbe ortofosfato
(HPO4?). Sin embargo, una limitante de este método es la relacion hierro:fésforo (Fe:P), que
en trabajos publicados presenta variaciones entre 2:1y 35:1 (mol:mol). Se ha encontrado que
la presencia de sulfato (SO4>) puede influir en esta relacion por competir con HPO42- por
los sitios de adsorcion en el sustrato de Fe(l11). La presente investigacion tuvo como objetivo
evaluar la remocion de HPO4% en agua de la presa VdB mediante aplicacion de oxigeno (Oy).
Para ello, se determiné la formacion de sustrato de Fe(l11) y la adsorcion de HPO4? y SO4*
en este sustrato mediante modelacion hidrogeoquimica utilizando los codigos PhreeqC v. 3.7
y Geochemist's WorkBench v. 2023. y se compard con resultados experimentales de la
adsorcion de HPO4? y SO4% en sustrato de Fe(l1l) formado mediante aplicacion de Oz y
adicion de cloruro férrico (FeClz). Los resultados obtenidos muestran la formacién de
sustratode Fe(l11) en las condiciones actuales del agua en la presa, aunque no representa la
especie predominante de Fe. Los resultados de la evaluacion experimental con agua de la
presa VVdB muestran, que no se alcanzan concentraciones de P para estado mesotrofico (Pt =
0.04 mg/L) mediante aplicacion de O». Sin embargo, al adicionar FeCls para aumentar la
relacion Fe:P desde 1.9:1 (relacion actual en la presa VdB) a 75:1, se obtuvieron
concentraciones de P en estado mesotrofico después tres dias. Este resultado se compara con
el valor de 66:1 acumulado en el sedimento y con el intervalo de Fe:P entre 25:1y 91:1en la
carga interna, determinado mediante analisis de informacion publicada por Marquez Pacheco
(2015) sobre Fe y P liberados del sedimento. Por otro lado, no es recomendable agregar sales
de Fe al cuerpo de agua debido al riesgo de provocar una disolucion reductiva de este metal.
No se encontr6 competencia por SO4> en la adsorcion de HPO4? en sustrato de Fe(lll), por
lo que se rechaza la hipétesis de esta investigacion, la cual fue que la remocion de HPO4*
mediante oxigenacion depende de la disponibilidad de Fe en el agua y de la competencia con
S04 Debido a los siguientes factores: (1) La constante de adsorcion de SO4? en sustrato de
Fe(l11) es nueve ordenes de magnitud inferior a la de HPO4?; (2) La concentracion promedio
de SO4> en la presa VdB es inferior a las concentraciones promedio reportadas para cuerpos
de agua dulce, donde se ha encontrado competencia con HPO4?".

Palabras clave: Oxigenacion hipolimnética, adsorcion en sustrato de Fe(l11), relacion Fe:P,
especiacion de Fe y P, formacion de minerales de P, presa Valle de Bravo

Abstract

The eutrophic state of water in the Valle de Bravo reservoir (VdB) is caused by the
accumulation of nutrients, mainly nitrogen (N), phosphorus (P), and organic matter, which
deteriorate water quality by increasing oxygen demand (DO). To mitigate these effects,

Vi



eutrophication control methods have been evaluated for the reservoir: hypolimnetic
oxygenation (HOS) to reduce OD in the bottom water and form substrate of oxidized iron
(Fe(l11) substrate) that adsorb orthophosphate (HPO4?). However, a limitation of this method
is the iron:phosphorus (Fe:P) ratio, which in published works has been reported to vary
between between 2:1 and 35:1 (mol:mol). It has also been found that the presence of sulfate
(SO4%) probably can influence this ratio by competing with HPO4? for adsorption sites on
the Fe(I11) substrate. The objective of this research was to evaluate the removal of HPO4*
from water in the VVdB reservoir through application of oxygen (Oz). To achieve this, the
formation of Fe(I11) substrate and the adsorption of HPO4? and SO+ on this substrate were
determined using hydrogeochemical modeling with the PhreeqC v. 3.7 and Geochemist's
WorkBench v. 2023 codes, and were compared with experimental results of HPO4? and SO4*
adsorption on the Fe(lll) substrate formed by application of O, and by addition of ferric
chloride (FeCls). The obtain results indicate the formation of Fe(lll) substrate under the
current conditions in the reservoir, although it is not the predominant Fe species. The
experimental evaluation using water from the VVdB reservoir indicate that mesotrophic state
P (Pt = 0.04 mg/L) cannot be achieved through O> application. However, by adding FeClz to
increase the Fe:P ratio from 1.9:1 (current ratio in VdB reservoir) to 75:1, mesotrophic
concentrations of P were obtained after three days. This result is compared to the value of
66:1 accumulated in the sediment and the Fe:P range between 25:1 and 91:1 in the internal
load, determined through analysis of information published by Marquez Pacheco (2015) on
Fe and P released from the sediment. Nevertheless, it is not recommended to add Fe salts to
the reservoir due to the risk of causing reductive dissolution of this metal. No competition
was observed for SO4% in the adsorption of HPO4? on the Fe(lll) substrate, rejecting the
hypothesis of this research, which stated that the removal of HPO4?> through oxygenation
depends on the availability of Fe in the water and competition with SO4>. This can be
attributed to the following: (1) the adsorption constant of SO4> on Fe(ll1) substrate is nine
orders of magnitude lower than that of HPO4?, (2) the average concentration of SO4% in the
VdB dam is lower than the average concentrations reported for freshwater bodies, with
reported competition with HPO4%.

Keywords: Hypolimnetic oxygenation, adsorption in Fe(lll) substrate, Fe:P ratio, speciation
of Fe and P, P mineral formation, Valle de Bravo reservoir
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1. Introduccidén

La eutroficacion es un proceso global que afecta a los cuerpos de agua debido a la
acumulacion excesiva de nutrientes, como fésforo (P) y nitrogeno (N), principalmente
causada por la actividad humana, como la descarga de aguas residuales, descargas
industriales, escorrentia agricola y urbana (Smith y Schindler, 2009). En Meéxico,
aproximadamente 70% de los cuerpos de agua monitoreados por la Comision Nacional del
Agua (CONAGUA) presentan algin grado de eutroficacion (Hansen et al., 2020). Este
proceso contribuye a la disminucién en la calidad del agua, afectando la biodiversidad
acuatica, causando una reduccion en la variedad de especies y alterando los ecosistemas
acuaticos (Ansari y Gill, 2014), y el aumento de los costos de tratamiento de agua para su
potabilizacion y utilizacion para diversos fines generando una serie de problemas en la
economia y en los servicios ecosistémicos (Dodds et al., 2009; Khan y Ansari, 2005; Smith
y Schindler, 2009).

Debido al exceso de nutrientes, aumenta la materia organica, lo que resulta en la proliferacion
de algas y cianobacterias potencialmente toxicas (Ansari y Gill, 2014). Una vez que las algas
mueren, se acumulan en el sedimento, lo que incrementa el contenido de materia organica,
la cual demandard una mayor concentracion de oxigeno (O2) para su degradacion, dando
lugar a condiciones reducidas en O (anoxia o hipoxia) (Wang et al., 2021). Estas condiciones
son propicias para la liberacion de P como carga interna (CI) proveniente principalmente del
sedimento andxico debido: (1) El P disuelto es liberado por la mineralizacién de P orgénico
ligado a la materia orgéanica, y (2) A través de la disolucion reductora de sustratos adsorbentes
de hierro (Fe) como oxihidroxidos de Fe (FeOOH), los cuales tienen una alta capacidad de
adsorber P como ortofosfato (HPO4%) (Azam et al., 2019; Smolders et al., 2006).

Para mitigar estos efectos, se han desarrollado multiples métodos para el control de la
eutroficacion, entre ellos: extraccion de agua o sedimento; control de nutrientes, la aplicacion
de productos quimicos, tratamiento de aguas residuales, oxigenacion hipolimnética y la
eliminaciéon de algas (Cooke et al., 2005). Algunos métodos son inadecuados para las
condiciones propias del embalse y su aplicacién no resuelve o reduce los problemas
asociados a la eutroficacion. Por ende, se debe dimensionar los métodos para cada caso
(Cooke et al., 2005; Lirling et al., 2016).

Algunos de estos métodos se han evaluado cdémo método para la rehabilitacion en la presa
Valle de Bravo (CONAGUA-BM, 2015). Hansen et al. (2020) analizaron métodos para el
saneamiento de cuerpos de agua, encontrando que la oxigenacién en zonas profundas y la
inactivacion del nutriente P son opciones viables con el dimensionamiento del saneamiento.
Esta presa ha sido objeto de estudio debido a su estado eutrdfico e hipertrofico, asociado a
elevadas concentraciones de N, P y materia organica (Martinez-Jerénimo et al., 2022;
Olvera-Viascan, 1992), y su importancia como fuente de abastecimiento de agua para el Area
Metropolitana del Valle de México (AMVM) a través del sistema Cutzamala (SINA, 2019),
esta presa aporta 6.7 m%/s a la megaldpolis de la ciudad de México (Escolero et al., 2016). En
2015, asesores del Banco Mundial (BM) recomendaron la implementacion de un sistema de



oxigenacion hipolimnética (HOS por sus siglas en inglés) como método de saneamiento en
la presa (CONAGUA-BM, 2015).

HOS es una técnica que busca generar condiciones de oxidacion mediante la aplicacion de
O2 en el hipolimnion (capa mas profunda), donde la presion hidrostatica'y menor temperatura
permiten una mejor disolucion (Preece et al., 2019). Estas condiciones propician la formacion
de 6xidos metalicos (FeOOH y MnO) capaces de adsorber HPO4? y otros compuestos como
sulfuro de hidrégeno (H.S), amonio(NH4"), mercurio (Hg) y metilmercurio (MeHg) en el
agua (Beutel et al., 2015; Bryant et al., 2011). Las ventajas de este métodos son, el control
de P como ClI, degradacion de la materia organica y acaba con la anoxia, sin alterar la
termoclina (Bormans et al., 2016; Preece et al., 2019).

Sin embargo, sus limitantes radican en la relacién hierro:fosforo (Fe:P), la cual es crucial
para la retencién de P. En algunos lagos la relacion Fe:P fue insuficiente, donde por més de
diez afos se adicioné O> de manera constante sin lograr una reduccion del P (Géachter y
Muiller, 2003). Por ende, Gachter y Muller (2003) reportaron que debe haber una relacion de
al menos 2:1 (mol:mol) para que sea suficiente para adsorber P en el cuerpo de agua. Sin
embargo, la relacion varia ampliamente de 2:1 a 35:1 en diferentes cuerpos de agua (Wang
et al., 2018) debido a factores como el potencial redox (Eh), pH, la temperatura, el oxigeno
disuelto (OD) (Hupfer y Lewandowski, 2008), y la cantidad de elementos presentes en la
interfaz agua-sedimento, como calcio (Ca) (Golterman, 1995) y sulfato (504%) (Caraco et
al., 1989; Chen et al., 2021; Zak et al., 2006).

Existe evidencia que el sulfuro (S(-11) generado a través de la reduccion de SO4% debido a la
degradacion de la materia organica, puede causar la liberacion de P en forma de HPO4*
mediante la reduccion de los 6xidos de Fe(lll), formando sulfuros de hierro como la pirita
(FeSy), reduciendo el Fe(l11) a Fe(Il) que esta unido al HPO4? aumentando la movilidad de
este compuesto. Esta competencia entre SO4% y HPO42 por los sitios de adsorcion de FeOOH
no se ha descrito la cantidad de SO4% o relacion hierro:azufre (Fe:S) requerida para la
liberacion interna de P (Caraco et al., 1993; Wu et al., 2019; Zhou et al., 2022).

El presente trabajo de investigacion busca generar informacion sobre la capacidad natural de
formacion de sustrato de Fe(I11) en agua de la presa Valle de Bravo y la remocion de HPO4*
mediante sorcion en sustrato de Fe(lll) formado mediante aplicacion de Oz en muestras de
agua de la presa, asi como la competencia entre SO4> y HPO4? por los sitios de sorcion en
Fe(l1l) y su liberacion al disminuir el Eh en muestras de agua. Lo anterior, se realiza con la
finalidad de conocer mas sobre las limitaciones y alcances de la oxigenacion hipolimnética
en agua eutrofica.



1.1. Justificacion

La evaluacion de las variaciones en la relacion Fe:P, que permite remover HPO42 mediante
adsorcion en oxihidroxidos de hierro en cuerpos de agua, es necesaria para comprender mejor
los procesos que conducen a la eutroficacion y para desarrollar estrategias efectivas para
controlar y prevenir los efectos de este fendbmeno.

Por consiguiente, es necesario evaluar la capacidad natural de remocion de HPO4* mediante
sorcion en sustrato de Fe(l11) formado por la oxigenacion, asi como la competencia de SO4>
con HPO4? en condiciones oxidadas, y su respuesta bajo diferentes concentraciones de Fe y
Oz2. Por ello, este proyecto seria el primero en evaluar la relacion Fe:P y el efecto del S en la
presa Valle de Bravo, ya que el S no se ha considerado en los estudios de la presa desde
Olvera-Viascan (1992) y sélo se ha determinado en experimentos de microcosmos realizados
por Garcia-Gallardo et al. (2018) y Sandoval-Chacén y Hansen (2022).

1.2. Hipotesis

La remocion de ortofosfato mediante oxigenacion depende de la disponibilidad de hierro en
el agua y de la competencia con sulfato.

1.3. Objetivo general

Evaluar la remocion de ortofosfato mediante aplicacién de oxigeno como método para
control de la eutroficacion en agua de la presa Valle de Bravo.

1.4. Objetivos especificos

e Determinar la formacion de sustrato de hierro(lll), capaz de remover ortofosfato del
agua en la presa Valle de Bravo.

e Evaluar si la oxigenacion del agua permitiria reducir las concentraciones de fosforo
para alcanzar condiciones mesotroficas.

e Establecer el déficit de hierro que permita controlar las concentraciones de fosforo
para alcanzar condiciones mesotréficas.

e Evaluar la competencia entre sulfato y ortofosfato por los sitios de sorcién en
hierro(l11).

1.5. Alcances y limitaciones

e Evaluacion experimental en laboratorio para determinar la adsorcion de ortofosfato
en oxihidréxidos de hierro mediante aplicacidn de oxigeno.

e Analisis de la competencia de adsorcion de sulfato y ortofosfato en oxihidroxidos de
hierro mediante modelacion hidrogeoquimica, aplicando informacion sobre calidad
del agua de la presa.






2. Antecedentes

En este capitulo se presentan los antecedentes, procesos y conceptos relevantes que sustentan
la investigacion llevada a cabo.

2.1 Eutroficacion

El proceso de eutroficacion es un proceso natural de envejecimiento en el que el contenido
organico del agua aumenta debido al enriquecimiento de nutrientes, principalmente N y P
(Mendoza-Ramirez, 1998). Este proceso transcurria durante cientos de afios, pero las
actividades humanas lo han acelerado a tal punto que ahora se clasifica por separado en
eutroficacion antropogénica, lo que representa un grave problema a nivel mundial por su
recurrencia en cuerpos de agua (Goncu, 2021).

Los aportes de nutrientes de fuentes puntuales como descargas de plantas industriales y
plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) y fuentes difusas de usos urbanos,
agricolas, ganaderos y otros usos de suelo (Cloern et al., 2020; Pericherla et al., 2020),
pueden conducir a fendbmenos no deseados, que incluyen turbiedad, mal olor (H.S), espuma,
proliferacion de algas, agotamiento del O y mortalidad masiva de animales (De Jongel et
al., 2002). Esta proliferacion o aglomeraciones de algas son conocidos como florecimientos
algales (Li et al., 2021), y han sido reportados en varios lagos de importancia socioeconémica
en México, como: Valle de Bravo (Nandini et al., 2019), lago de Chapala (Quiroz Castelan
et al., 2004) lago de Chapultepec (Arzate-Céardenas et al., 2010), lago de Catemaco (Berry et
al., 2011), lago Alchichica (Falcén et al., 2002) y el lago de Zirahuén (Herndndez-Morales
etal., 2016).

Estos florecimientos aumentan el contenido de materia organica en el agua y sedimento, lo
gue a su vez incrementa la demanda de oxigeno (DO) y tiene un impacto negativo en la
calidad del agua (Smith y Schindler, 2009). EI O, actia como el principal aceptor de
electrones en condiciones Oxicas, sin embargo, en condiciones de Oz limitado, la materia
organica se oxida a través de una serie de procesos anaerobios terminales de aceptacién de
electrones de otros compuestos que contienen O (Tabla 1) como 6xido u oxi-hidroxidos de
manganeso (Mn(IV)), Fe(lll) y sulfato (S(VI)) (Michaud et al., 2020; Petersen et al., 2020;
Zhao et al., 2019). Cuando estos procesos ocurren en la interfaz agua-sedimento (Tabla 1),
especificamente para la reduccion de Fe(111)/(11), el cual funge como sustrato adsorbente y
de S(VI)/(-11), se liberan S(-11) y Fe(ll), formando asi pirita (FeS.), inhibiendo la capacidad
de adsorcion y propiciando condiciones eutroficas al liberar nutrientes como carga interna
(Smolders et al., 2006).

Estas reacciones y la disponibilidad de O interactdan e impactan los ciclos biogeoquimicos
de nutrientes en la interfaz sedimento-agua. Naturalmente, los reservorios exhiben
variaciones estacionales en el OD (estratificacion), lo que limita la transferencia de oxigeno
en capas profundas (hipolimnion), lo que lleva a condiciones reducidas (anoxicas), que
promueven la movilidad o liberacidn de nutrientes y contaminantes como ClI.



Por lo tanto, la falta de dimensionamiento de los procesos hidrogeoquimicos en el sedimento
suele conducir a una mala gestién de la eutroficacién, por lo que los métodos propuestos no
siempre son exitosos y suelen tener altos costos de implementacion (Epe et al., 2017;
Morales-Novelo y Rodriguez-Tapia, 2020; Revollo-Fernandez et al., 2020).

Tabla 1. Reacciones de mineralizacion de materia organica la interfaz agua-
sedimento
Intervalo
Proceso Reacciones de mineralizacion 13 o= de Eh
(kJ/mol) 5
(mV)
RESPITACIOn 1 11 5)106(NHa)1s(POS>) + 13805 —> 106CO; +
aerobia 16NO~ + PO + 122H.0 -3190 | >450
o(@)/(11) T ?
Desnitrificacio H NH POs*) + 94.4NO3 + 94.4H"
esnitrificacion | (CH20)106(NH3)16(PO4™) + 9 - O3 +9 13090 | 200-400
N(V)/(D) — 106CO2 + 55.2N2 + PO4* + 177.2H,0
'\fead”fcirsgzo (CH:0)u06(NH2)1s(POR*) +236MnOz + 472H" | |\
2t 4 + + PO+ i i
Mn(IV)/(11) — 236Mn 106CO2 + 8Nz + PO4s”+ 366H.0
Hierro reduccion (CH20)106(NH3)16(PO4>) + 424FeO0H + 848H"
Fe(IN/(I1) — 424Fe?* + 106CO2 + 16NH3 + PO4* + -1330 | -100-200
742H,0
Sulfato reduccion | (CH20)106(NH3)16(PO4>) + 535042 — 106CO2 + 380 | -150-0
S(VI/(-11) 16NH3 + 535% + PO4% + 106H,0
anesi 3 + +
Metanogénesis (CH20)106(NH3)16(PO4>") — 53CO2 + 53CHa 350 | <-250

C(D)/(2IV)

16NH;3 + PO4*

1 Song y Miiller (1999); 2 Alloway (2012); 3 Jargensen et al. (2019)




2.2 Fésforo como nutriente limitante

El N y el P son los principales precursores de la eutroficacion: el N es necesario para la
sintesis de proteinay el P para la sintesis de ADN, ARN vy la transferencia de energia. Ambos
nutrientes son requeridos para el crecimiento de la biomasa vegetal y son los nutrientes
limitantes de este crecimiento (Ansari y Gill, 2014; Conley et al., 2009).

El concepto de nutriente limitante se debe a que es el principal factor que limita el crecimiento
de la biomasa, y el crecimiento de ésta es proporcional a este nutriente. Para determinar el
nutriente limitante se utiliza la relacién de Redfield, la cual incluye al carbono (C) C:N:P
(106:16:1), donde debe haber 106 moléculas de C por cada molécula de P (Correll, 1999). Si
alguno de estos nutrientes escasea, limitara el crecimiento del fitoplancton. Rara vez existe
una limitante de C, siendo los nutrientes limitantes el N y P, cuando la relacion N:P >15:1,
el P es el nutriente limitante y cuando la relacion es N:P <7:1, el limitante es el N (Hickey y
Gibbs, 2009).

P se ha clasificado como el nutriente limitante en la mayoria de los cuerpos de agua (Correll,
1999). Por lo tanto, los métodos para el control de la eutroficacion se han centrado en la
reduccion de la carga de este nutriente (Smith y Schindler, 2009). P se encuentra en los lagos
en forma disuelta como aniones (PO4*, HPO4>, H,PO4*) y particulado, asociado con solidos
(Cas(PO4)3(OH), FePO4, AIPO4, Caz(PO4)2), 0 como P orgénico (P-org) en suspension o en
sedimentos, incluyendo materia orgénica y algas. Esto incluye P-org unido a la materia
orgénica, asi como P inorgénico adsorbido en particulas de sedimentos. Este tipo no esta
disponible para ser absorbido por los organismos y puede depositarse en el fondo del lago,
contribuyendo a la acumulacién de P con el tiempo (Reynolds y Davies, 2001).

La forma disuelta, HPO4?, es una forma de P altamente biodisponible que las algas y
bacterias pueden asimilar. (Correll, 1998). Los fosfatos (PO4>) ocurren en tres formas
diferentes dependiendo del pH. Entre pH 2 y 6, la forma mas comin es H2POs. En
condiciones de pH neutro a 12, HPO4? es la forma predominante, y por encima de pH 12.5,
el PO+* es predominante (Figura 1).
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Figura 1. Especiacion de fésforo en funcion de pH. Condiciones: [PT 1 mol] (tomado

de Azam et al. (2019)

Comprender la especiacion de P en el agua y sedimentos es esencial para evaluar la
disponibilidad de nutrientes, estudiar la dinamica del ciclo de nutrientes e implementar
estrategias efectivas de control de la eutroficacion (Cooke et al., 2005). Esto se debe a que
existen fracciones de P que se encuentran unidas a metales como hierro y manganeso (Fe/Mn-
P), aluminio (Al-P) y calcio (CaCO3-Ca -P ), las cuales actian como sustratos adsorbentes
de P y se unen mediante el intercambio de iones con hidroxilos en las superficies de 6xidos
metalicos (Al, Fe, Mn), donde quedan inmovilizados (adsorbidos) (Coelho et al., 2004). Sin
embargo, debido a naturaleza de metales, son sensibles al Eh y pH, lo que libera al P
haciéndolo disponible (Reynolds y Davies, 2001).

En la presa Valle de Bravo, Méarquez-Pacheco y Hansen (2017) analizaron la especiacion de
P através del anélisis de dos ndcleos de sedimento con el objetivo de evaluar la carga interna
de P. Los resultados mostraron una predominancia de las fracciones Al/Fe, representando
mas del 50% del Pt en los perfiles de sedimento, lo que indica que estas fracciones son
disponibles para liberarse en el sedimento en condiciones reducidas, contribuyendo a una
carga interna estimada de 23.5 + 1.4 t/afio.

Las medidas destinadas a reducir CE de P han dado lugar a disminuciones a gran escala de
las concentraciones de P en muchos cuerpos de agua de todo el mundo (Bormans et al., 2016;
Cooke et al., 2005). Sin embargo, los lagos no siempre suelen mostrar una recuperacion en
respuesta a la disminucion de las cargas externas de P, debido a la liberacion de P interno de
los sedimentos (Smolders et al., 2006). Por lo tanto, comprender los procesos de liberacion
de P en el sedimento es importante para el manejo exitoso de las aguas eutroficas (Hickey y
Gibbs, 2009).



2.3 Métodos para control de la eutroficacion

Se han desarrollado diversos métodos de control para mitigar los efectos negativos
provocados por el enriquecimiento de nutrientes en los cuerpos de agua (Schindler, 2006).
Estos métodos varian en eficacia y costo dependiendo de la ubicacion geogréfica, las
caracteristicas del cuerpo de agua y las necesidades especificas de tratamiento (OECD,
1982).

El objetivo del control de la eutroficacion es mejorar la calidad del agua mediante la
reduccion de la concentracion excesiva de nutrientes, logrando un estado ecolégicamente
saludable que permita mantener la biodiversidad, el equilibrio de los ecosistemas acuaticos
y el funcionamiento de los ciclos biogeoquimicos (Ansari y Gill, 2014). Sin embargo, este
control puede variar segun las caracteristicas del cuerpo de agua y su uso como suministro
de agua potable, irrigacion de cultivos en la region, recreacion, pesca o generacion de energia
(Gibson et al., 2000). Algunos controles especificos podrian ser la reduccién de la biomasa
de algas, la disminucion de la concentracion de nutrientes en el agua, la mejora de la
transparencia del agua, la recuperacion de la diversidad bioldgica y la restauracion de los
servicios ecosistémicos (Gibson et al., 2000).

Se han considerado ciertos criterios para determinar si un cuerpo de agua se encuentra en un
estado ecoldgicamente saludable, refiriéndose a su capacidad de mantener la biodiversidad,
el equilibrio de los ecosistemas acuéticos, y el funcionamiento de los ciclos biogeoquimicos,
entre otros aspectos que permiten la sustentabilidad del cuerpo de agua (Galvez-Cloutier y
Sanchez, 2007; O’Boyle et al., 2013; Walker, 1979). Estos criterios incluyen:

e Clorofila-a (Chla-a): Es un pigmento presente en las algas, y su concentracion en el agua
puede ser utilizada como indicador de la cantidad de algas presentes, siendo
concentraciones elevadas asociadas con estados troficos mas alto (O’Boyle et al., 2013,;
Ramos Moreno, 2018) .

e Turbiedad o transparencia: Esta relacionada con la cantidad de particulas suspendidas,
desde sedimento, algas, materia organica que puedan afectar la claridad y transparencia.
Una elevada turbiedad esta asociada con un estado trofico elevado y potencial para un
mayor crecimiento de algas (Klippel et al., 2020).

e Nutrientes: La concentracion y relacion entre nitrogeno total (N7) y fésforo total (Pr)
también puede ser utilizada como indicador del estado trofico. Diferentes tipos de algas
tienen diferentes requerimientos de nutrientes, y la relacion Nt:Pt puede proporcionar
informacién sobre el potencial de crecimiento de las algas. Se debe considerar las
condiciones especificas del embalse y las caracteristicas ecoldgicas (Abell et al., 2012;
Liang et al., 2020).

e Oxigeno disuelto (OD). EI OD se refiere a la cantidad de O (g) que se disuelve en el
agua y esta disponible para que los organismos acuéticos lo respiren (Nurnberg, 2004).
El intervalo estandar para el OD que soporta la mayoria de la vida acuéatica es
tipicamente alrededor de 5-8 mg/L, debajo de este intervalo indican una condicion de
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hipoxia o anoxia (Davis, 1975; LGEEPA, 1987). En general, los estados troficos més
altos se asocian con concentraciones méas bajas de OD, ya que el crecimiento de algas
puede conducir a un mayor consumo de O durante el proceso de descomposicion de la
materia organica (Friese et al., 2021).

e Indicadores biologicos: La presencia y abundancia de ciertas plantas acuéticas,
zooplancton, macroinvertebrados y peces también pueden ser utilizados como
indicadores biologicos del estado tréfico, asi como la dominancia de ciertas especies de
algas o la ausencia de especies de macroinvertebrados sensibles que pueden sugerir un
estado trofico mas altos (Israde-Alcantara et al., 2010).

Estos criterios pueden variar segun las caracteristicas del cuerpo de agua, su uso y ubicacion
geografica. Cabe mencionar que ningun criterio es aceptado como unico determinante en la
evaluacion del estado tréfico (Gibson et al., 2000). Por ende, estas variaciones deben ser
consideradas y adaptadas a cada tipo de embalse.

Se han generado clasificaciones del estado trofico de los cuerpos de agua, como el indice de
Carlson, siendo uno de los mas utilizados, basado en la concentracion de clorofila-a como
indicador de la biomasa y productividad (Carlson, 1977). Ademas, el Programa Cooperativo
Internacional en Monitoreo de Aguas Interiores de la Organizacion para la Cooperacion y el
Desarrollo Econémico (OECD) establecié una clasificacion que utiliza parametros de Pr, la
Chla-ay la profundidad del disco de Secchi para la clasificacion de lagos en zonas templadas
(OECD, 1982), el Centro Panamericano de Ingenieria Sanitaria (CEPIS, 2001) estableci6 un
sistema de clasificacion y metodologias simplificadas para evaluar el estado trofico de
lagos/embalses calidos tropicales de América Latina y el Caribe, donde la mayoria de
embalses se encuentran limitados principalmente por P.

Los resultados del sistema de clasificacion trofica de CEPIS mostraron diferencias
significativas en los limites para los lagos templados en comparacion con el sistema de
clasificacion del estado tréfico para lagos templados de la OCDE (Tabla 2). Ademas, el
sistema de CEPIS ha sido exitosamente verificado en embalses calidos tropicales del
continente africano (CEPIS, 2001).

Tabla 2. Clasificacion tréfica de los cuerpos de agua de acuerdo a los limites
establecidos para los diferentes pardmetros

Estado trofico

Pardmetro
Oligotrofico Mesotroéfico Eutrofico
Productividad primaria
50-100 250-1 000 >1 000
(mg C m2d?)!
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Estado tréfico
Pardmetro
Oligotrofico Mesotrofico Eutréfico
Chla-a
(mg m?) 12 0.3-3 2.5-8 8- 25
Pt (mg/L) -2 5-10 10 - 30 > 30
Nt (mg/L) ! 250 -600 500- 1 100 500- > 15 000
Carbon Organico Total
>1-3 <1-5 5-30
(mg/L) *
Transparencia (m) 2 >6 6-3 <3

! Schlesinger y Bernhardt (2020); 2 OECD (1982)

Por lo tanto, para la presente investigacion en la presa Valle de Bravo, se ha decidido utilizar
el estado mesotrofico (Tabla 3). Este nivel de eutroficacion se considera, el estado ideal para
muchos cuerpos de agua ya que proporciona una buena calidad de agua y una alta
biodiversidad. Ademas, esta informacion sera Util para el disefio de estrategias de gestion y
conservacion de la presa Valle de Bravo y otros cuerpos de agua en condiciones similares.

Tabla 3. Criterios ecoldgicos para delimitar estado trofico por P y Chla-a (CEPIS,
2001)
Estado trofico Pt (mg/L) Chla-a (mg m®)
Agua oligotrdfica <0.04 35
Mesotraéfico 0.04 ~0.06 6.6
Eutréfico >0.8 17.39

Las tecnologias desarrolladas para alcanzar concentraciones en estado mesotrofico y mejorar
la calidad del agua en lagos y embalses se pueden dividir en reduccion de carga externa (CE)
y Cl de nutrientes Por lo general, la primer medida de gestion es la reduccion de la CE (Cooke
et al., 2005). Sin embargo, es un error metodolégico minimizar la ClI o priorizar solo la
reduccion de la CE sin contabilizar o estimar el porcentaje de Cl que se puede generar
(Bormans et al., 2016). Esto se debe a que (1) La reduccion de la CE puede causar los
cambios deseados en los lagos, pero a menudo se observan pocos signos de recuperacion, si
es que los hay, en los afios posteriores a la reduccion de la CE y (2) La Cl puede representar
cerca del 80% del Pt en el cuerpo de agua, especialmente en condiciones anoxicas (Penn et
al., 2000; Sendergaard et al., 2003).
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Algunos métodos son inadecuados para las condiciones andxicas y las dimensiones de la
presa Valle de Bravo. Hansen et al. (2020) analizaron métodos para el saneamiento de
cuerpos de agua, considerando sus eficiencias, tiempos para obtener resultados y los costos
ponderandolos con una calificacién de 1 a 3, siendo 1 la menor calificacion y 3 la mayor o
mejor. Los resultados mostraron que la oxigenacion en zonas profundas y la inactivacion del
nutriente P obtienen mayor puntaje (Tabla 4). Cuando se dimensionan y aplican
correctamente en combinacion con acciones para reducir las CE y CI estas tecnologias
permiten mejorar de forma sostenible la calidad de los cuerpos de agua.

Los métodos de disminucion de nivel de lago, dilucién y remocion de agua hipolimnética,
no son viables, ya que la presa se utiliza como fuente de abastecimiento de agua para AMVM
y reducir el nivel tendria un efecto negativo en el aporte, lo que afectaria a la poblacién del
AMVM (Banderas y Gonzalez-Villela, 2019; CONAGUA, 2021).

Cobertura de sedimento y dragado. Aunque el dragado es una de las técnicas mas utilizadas
debido a su efectividad, no se recomienda, ya que puede provocar la resuspension de
sedimentos y la liberacion de nutrientes o compuestos en el agua (Drizo, 2020; Hickey y
Gibbs, 2009).
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Tabla 4.

Anélisis de métodos de saneamiento de cuerpos de agua (modificada de Hansen et al., 2020)

sedimentos

material plastico o
particulado

interna de nutrientes

método invasivo para la
ecologia

Método Descripcion Ventajas Desventajas Eficiencia | Tiempo | Costo | Total
Sales se solubilizan en
ciertos intervalos de Eh y
pH que ocurren en
Hasta 95%
Sales de Fe o Al . o> 9970 cuerpos de agua, 1 1 2 4/9
inmovilizacion de P .
causando toxicidad,;
reaplicaciones necesarias
cuando no se controla CE
Inactivacion de P
Hasta 95%
inmovilizacion de P.
. Estable en intervalos | Reaplicaciones necesarias
Adsorbente insoluble P 2 3 1 6/9
de Eh y pH en cuerpos | cuando no se controla CE
de agua; no causa
toxicidad
Cubrimiento del No controla la carga
Cobertura de sedimento con Controla la carga externa de nutrientes; 1 ) 1 4/9

13



Método Descripcion Ventajas Desventajas Eficiencia | Tiempo | Costo | Total
Reduccidn del nivel .,
. . Reduccion de ClI . e e
Control de niveles de agua evita . Capacidad util disminuida
., debido a las 1 2 1 4/9
de agua formacion de .. . del cuerpo de agua
. condiciones aerobias
termoclina
- Oxigenacion en el ) .
Suministro de O2 g . Continuo suministro de
fondo, causando Agua con Oz y posible .
al agua de zonas ., ., energia eléctrica; 2 2 2 6/9
formacion de sustrato reduccion de la ClI . )
profundas suficiente Fe requerido
adsorbente de P
Se mantienen los
) nutrientes disponibles
e, Desplazamiento de .
Aumento de la Desestratificacion del para crecimiento de
. ., algas fuera de la zona . . 1 1 1 3/9
circulacién agua fética biomasa; continuo
suministro energia
eléctrica
o, Aumento en entrada , ) Diluciones periddicas
Dilucion de ) Método natural sin ) _p
. de agua baja en . necesarias mientras no se 1 1 2 4/9
nutrientes efectos secundarios

nutrientes

controle la CE
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Método Descripcion Ventajas Desventajas Eficiencia | Tiempo | Costo | Total
Método invasivo a la
. Reduccion de Cl de ecologia del cuerpo de
Extraccion de .
Dragado . nutrientes; aumento de | agua; elevado costo de 1 2 1 4/9
sedimento de fondo . o .
la capacidad util transporte del material
dragado
Rotura de vesicula de Inocuo para el resto de Cantidad de nutrientes
Ultrasonido gas, que permite flotar _p o constante; incremento en 1 1 2 4/9
. . la vida acuética . ., .
las cianobacterias la liberacién de toxinas
. Extraccion o cosecha
Remocion de requerida; efecto
nutrientes con . q . ’ 1 1 2 4/9
. insignificante en cuerpos
. L macrofitas L oo
Biorremediacion Sin insumos quimicos de agua
. L Poca efectividad en el
Biodegradacion 1 1 2 4/9

sedimento poroso

Escala Eficiencia/Tiempo/Costo

Bueno/Alto = 3 Muy eficiente/Resultados en semanas/Bajo costo

Razonable/Regular = 2 Regular eficiencia/Resultados en meses/Regular costo

Pobre/Bajo = 1 Baja eficiencia/Resultados en afios o presenta reversibilidad/Elevado costo
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Sélo se recomienda realizar dragado cuando la Cl es la predominante (Bormans et al., 2016).
Es importante tener en cuenta que estos métodos son adecuados sélo para cuerpos de agua
poco profundos (< 20 m) y pequefios. Para cuerpos de agua mas grandes y profundos como
la presa Valle de Bravo se necesitarian equipos y maquinarias especializadas, lo que
aumentaria el costo total y la complejidad en el proceso. Ademas, estos métodos no abordan
la fuente de nutrientes en el agua y es posible que sea necesario combinarlos con otros
métodos de control de la eutroficacion para obtener resultados optimos (Bormans et al.,
2016).

La biorremediacion consiste en el uso de microorganismos como bacterias, hongos y otros
organismos (Zhang et al., 2020). Es importante tener en cuenta que la biorremediacion no
cambia la concentracion total de P o nutrientes en el cuerpo de agua, sino que los metaboliza
en formas menos disponibles para las algas. En la presa Valle de Bravo, entre 1991 y 1992
se triturd casi todo el lirio acuatico, lo que incrementd la carga organica e incrementd la
anoxia del hipolimnion durante la estratificacion (Monroy-Rios, 2004). A pesar de que se
extrae la biomasa flotante como el lirio acuatico, la lentejilla y las macrofitas de manera
periddica, no se reduce la CE ni CI, ni las condiciones anoxicas (Bunce et al., 2018; Zhang
et al., 2020).

La inactivacion de nutrientes por medio de sales metalicas han sido ampliamente utilizadas
durante més de 70 afios, siendo las mas comunes las de aluminio, (Al (OH)3), hierro (FeCls)
o sales de Ca (Bunce et al., 2018). Sin embargo, el hecho de que no sean una opcion a pesar
de su disponibilidad en el mercado y su bajo costo es debido a que son sensibles a los cambios
redox y al pH, lo cual puede tener efectos toxicos debido a la solubilidad del Al, lo que resulta
en un aumento de los iones Al(I11) toxicos para los peces y otros organismos acuaticos (Li et
al., 2017). Si el cuerpo de agua o reservorio presenta frecuentemente condiciones andxicas
en el hipolimnion, los cambios en el Eh y pH no son una opcidn viable para la adicion de Fe
(Miao et al., 2006; Pakhomova et al., 2007). También es importante considerar que la
inactivacion de nutrientes reduce la Cl, lo cual puede requerir una dosificacion precisa de
inactivadores de nutrientes y multiples aplicaciones, en el caso de que no sean abordados los
factores que contribuyen a la contaminacion quimicay la escorrentia de nutrientes de la tierra
circundante.

La aeracion y oxigenacion hipolimnética tiene como principio basico es mantener
condiciones oxigenadas para reducir la concentracion de P en el hipolimnion. Esta técnica
puede ser efectiva si se mantiene una relacion Fe:P adecuada, y si se combinan con medidas
de reduccidn de la CE de nutrientes (Bormans et al., 2016; Géchter y Muller, 2003). Estos
sistemas no se recomiendan en embalses poco profundos (< 20m), y el costo de
mantenimiento e instalacion, asi como el tiempo que puede tardar para llegar a condiciones
de calidad 6ptimos pueden llegar a ser décadas (Preece et al., 2019), lo cual limita su
aplicacion. A pesar de estas limitaciones, la aeracion y oxigenacion hipolimnética puede ser
una herramienta Gtil para el control de la eutroficacion en cuerpos de agua profundos y bien
estratificados.
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Es importante resaltar que cada método conlleva sus propias ventajas y desventajas, las
cuales deben evaluarse al momento de tomar decisiones para el control de la eutroficacion.
Asimismo, la seleccién del método més adecuado debe considerar las caracteristicas
especificas del cuerpo de agua, los usos a los que se destina y la problematica que este
presente, con el objetivo de maximizar los beneficios ambientales y minimizar el tiempo,
costos e impactos negativos en el cuerpo de agua y en su uso correspondiente.

Entre los métodos presentados en la Tabla 4, se destacan el uso de adsorbentes de P y la
implementacion de la oxigenacion hipolimnética. A continuacion, se brindara una
descripcion detallada de estos métodos.

2.3.1 Adsorbente de fosforo

La acumulacion de P en el sedimento de los lagos eutroficos ha llevado al desarrollo de
adsorbentes gue tienen el objetivo de inmovilizar el P tanto en el sedimento como en forma
disuelta (HPO4%), haciéndolo no disponible para el crecimiento de algas (Cooke et al., 2005;
Gibbs y Hickey, 2018).

Se han identificado mas de 140 materiales capaces de inmovilizar P, incluidos metales como
Fe, Mn, Ca, Al y Lantano (La) (Hickey y Gibbs, 2009). Sin embargo, cada adsorbente tiene
limitaciones. Por ejemplo, Fe y Mn son sensibles a cambios redox, y la adicion de Ca es mas
adecuada para sistemas con pH alto (>8) (Reedyk et al., 2001), reduciendo la efectividad de
estos adsorbentes solo en ciertos intervalos de Eh y pH, siendo ineficaces en las condiciones
reducidas del hipolimnion anoxico en lagos estratificados (Gomez et al., 1996). Para abordar
este problema, se han desarrollado compuestos o adsorbentes gue no son sensibles a redox o
pH (Funes et al., 2016). Los adsorbentes selectivos como Phoslock® (Patente de EE. UU.
6350383) se ha utilizado ampliamente en los Gltimos 30 afios en mas de 300 cuerpos de agua
incluyendo lagos, embalses, rios embalsados, estanques y aguas salobres y salinas en mas de
30 paises (PET, 2023).

Phoslock® esta disefiado para remover HPO4% del agua mediante la unién entre lantano
(La(lIll), que es un elemento de tierras raras (REE) de origen natural, incrustado dentro de
una matriz de arcilla de bentonita modificada, con una composicion de 5% de La(lll) y 95%
de arcilla (Bishop et al., 2014). El La(ll) tiene una afinidad de union muy alta por HPO4?*
(relacion molar 1:1 La:POs4) este se adsorbe formando un compuesto solido, insoluble
Ilamado Rhabdophano (LaPO4enH-0), el cual es bioldgicamente inerte, con una solubilidad
baja (Ksp = 10—24.7 a 10-25.7) resistente a la disolucién bajo cambios de pH (4 -11) o
condiciones andxicas (Eh bajo), convirtiéndose en el elemento activo para eliminar HPO4Z,
por lo cual,, ya no sera disponible para uso de produccion primaria (Bishop et al., 2014;
Haghseresht et al., 2009; Ross et al., 2008).

La® +HnPOs 3=LaP04(s) +nH* Ec1

La eficiencia de Phoslock® esta en una relaciéon de 100 kg de Phoslock® / 1 kg de P, siendo
esta la dosis de aplicacidon necesaria para inactivar P (Bishop et al., 2014). Este se puede
aplicar como suspension, lodo o granulo seco sobre la superficie del lago (Figura 2),
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Phoslock® Environmental Technology (PET, 2017) describe ampliamente las formas de
aplicacion desde; aplicacion en tierra, aplicacion dinamica y/o inyeccion directa a los
sedimentos a través del sistema de tuberia de descarga.

Figura 2. (1) Aplicacion de Phoslock® en cuerpo de agua eutréfico y (2) Phoslock®
granulado (PET, 2017)

Después de la aplicacion, los resultados son instantaneos (> 50 min), como fue reportado por
Zamparas et al. (2015), quienes evaluaron la remocién de P en soluciones una acuosas de P
(KH2PO4) con concentraciones iniciales variables, que abarcan un intervalo desde 0.05 hasta
5 mg/L. Los experimentos se llevaron a cabo en condiciones de temperatura ambiente (25 £
1°C), y con un pH constante de 7 durante un periodo de 3 horas. En contraste con lo reportado
Marquez-Pacheco et al. (2013) que encontraron efectos hasta dos semanas después en
muestras compuesta de agua y sedimento de la presa Valle de Bravo.

Se han observado cambios temporales en la turbiedad después de la aplicacién de Phoslock®
(Bishop et al., 2014), y disminucién en la concentracion de Chla-a (Robb et al., 2003). En
cuanto a los porcentajes de reduccion de P, el promedio se encuentra en un 90% de P (Bishop
etal., 2014; Haghseresht et al., 2009; Li et al., 2021; van Oosterhout y Lurling, 2013). Zeller
y Alperin (2021) encontraron que la adicion de Phoslock® disminuyd la concentracion de P
en la columna de agua sin diferencias significativas entre las condiciones andxicas y
oxidadas. Sin embargo, también demostraron que Phoslock® puede actuar como una fuente
de amonio (NH4*) incrementando hasta en un 275% la concentracién en la columna de agua,
lo que concuerda con lo encontrado por Li et al. (2021), quienes reportan que después de la
adicion de Phoslock®, el N remineralizado se liberaba cada vez mas como NH4" en lugar de
N a través del proceso de nitrificacion-desnitrificacion, siendo un factor a considerar para
su aplicacion.

Por otro lado, se han reportado casos donde Phoslock® no reduce las concentraciones de P.
Reitzel et al. (2013) y Spears et al. (2013) encontraron que el Phoslock® se desempefié mejor
en aguas blandas en comparacion con aguas duras y concluyen que el carbonato de calcio
(CaCO:s) probablemente estaba compitiendo con el fosfato para unirse a La(ll1), ya que puede
formar un enlace fuerte con los aniones como carbonatos (COs?") o carbono organico disuelto
(COD) formando sales de lantano (La2(COs)3). Suponiendo que el lago presente
concentraciones considerables de COs* y COD, podria ser que Phoslock® no sea una
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alternativa funcional como en otros cuerpos de agua (Dithmer et al., 2016; Lurling et al.,
2014)

Otro factor a considerar es la presencia de acidos humicos, Spears et al. (2013) y Lirling et
al. (2014) y han reportado la liberacion de La(l11) y HPO4? debido a la interferencia de estos
acidos, Lrling et al. (2014) tambiéen asocia el tiempo de contacto y mezcla de Phoslock® a
la columna de agua como factor importante en la eficacia.

Respecto a la toxicidad, se ha encontrado experimentalmente la biocacumlacion de La(lll)
previamente de Phoslock® en crustaceos como el camar6n (Procarmabarus), en
concentraciones proporcionales al estar expuesto a esta arcilla modificada (Spears et al., 2013
y Van Oosterhout et al., 2014), contrario a lo reportado por Lirling y Tolman (2010) los
cuales reportaron que sélo el 0.001% del La(lll) incrustado en la arcilla es liberado y esto no
afecta ningun estado de vida de la especie Daphnia magna. No obstante, Herrmann et al.
(2016) revisaron los efectos ecotdxicos en varios organismos acuaticos, incluyendo algas,
crustaceos y peces, encontrando que el La(lll) no es toxico para estos organismos, lo que
sugiere que la aplicacion de Phoslock® es segura para el medio ambiente acuatico. Sin
embargo, el estudio también destaco la necesidad de establecer criterios de calidad de agua
y sedimentos para el La(lll), ya que actualmente no existen, destacando la necesidad de
realizar mas investigacion para determinar los efectos a largo plazo de la aplicacién de
Phoslock® y la acumulacion de La en los sedimentos.

Otro factor a considerar es la CE de P, lo cual interfiere con el saneamiento del embalse (Epe
et al., 2017; Lurling y Mucci, 2020). De acuerdo a como se estudid para la presa Valle de
Bravo mediante experimentos de mesocosmos, donde se evaluo la factibilidad, describié y
aplico un modelo que determina la cantidad de adsorbente y la frecuencia de aplicacion
necesaria para controlar las concentraciones de P. Encontrandose que es posible secuestrar
el P del sedimento en un periodo de un afio después de la adicion, pero hasta que no se
controlen las CE (=36% P) se tendria que adicionar Phoslock® de manera recurrente,
aumentando asi el costo del saneamiento (Marquez-Pacheco et al., 2013).

Sin embargo, se debe considerar que el P es un nutriente cuyas reservas en el mundo se estan
agotando (Elser, 2012). Por este motivo se considera que la mejor forma de manejar este
nutriente no es mediante inmovilizacion en cuerpos de agua, sino mediante su eliminacion
antes de entrar a los cuerpos de agua, de tal forma que se pueda reusar de forma sostenible.
Es decir, extraerlo del agua residual de la forma mas pura posible, reduciendo asi el volumen
y permitiendo su comercializacion.

Un ejemplo, es la estruvita (NH4)MgPO4-6H20), que ha demostrado reducir la contraccion
de P mediante precipitacion quimica, convirtiéndose en un producto potencialmente
comercializable para la industria de fertilizantes (Le Corre et al., 2009). La Organizacion de
las Naciones Unidas para la Alimentacion y la Agricultura (FAO) reporta que esta industria
demanda 49 096 * 7 734 miles de toneladas de P y &cido fosférico (P20s) al afio (FAO, 2022).
Sin embargo, el éxito de la implementacidn de procesos de estruvita en las PTAR depende
de su sostenibilidad econdmica, siendo el principal desafio es lograr que la recuperacion de

19



P sea rentable teniendo en consideracion los costos de produccion, traslado y el valor de
precipitacion en comparacion con el costo en el mercado de productos fertilizantes (Le Corre
et al., 2009). Considerando que los paises ubicados en las areas tropicales humedas de
Ameérica Central y del Sur, la deficiencia de P es la principal limitacion para la productividad
agricolay que la demanda de fertilizantes fosfatados esta en aumento (Chrispim et al., 2019).
Alguna de las opciones de manejo y reuso de P se presentan en la Tabla 5. Chrispim et al.
(2019) menciona que en Latinoamérica y México principalmente se presentan condiciones
de lodos activados, reactores anaerobios, caudales y tamafios de las PTAR (caudal tratado <
25 L/s), lo cual permite sugerir algunos escenarios para la recuperacion de P.
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Tabla 5.

Forma de manejar y reusar fésforo

Practica de redso
de fosforo

Método de
precipitacion

Costo

Factibilidad -2

Transporte

Precipitacion de
estruvita para
produccion de

fertilizantes 2

Precipitacion mediante

adicién de reactivos
quimicos en PTAR

Costos variables
dependiendo del tamafio
de la planta, la
disponibilidad de
reactivos quimicos y la
infraestructura existente

En paises desarrollados (PD) es factible
comun en PTAR con suficiente espacio y
capacidad para la instalacion de equipo.
En paises en vias de desarrollo (PVD) es
una practica emergente con potencial de
implementacion en algunas PTAR, pero
con desafios en costos e infraestructura

Fécil de transportar,
requiere la adicion
constante de quimicos

Aplicacion de
biosélidos y
lodos en
agricultura 2

Biosolidos y lodos
tratados

Costos bajos a
moderados, dependiendo
del manejo y tratamiento
previo de los biosolidos

0 lodos

En PD factible con infraestructura
adecuada, regulaciones claras y
conciencia publica. En PVD adopcion
limitada debido a desafios en regulacion,
infraestructura y falta de conciencia, pero
con potencial para aumentar su
utilizacién con una gestion adecuada

Transporte local o
regional, dependiendo
de la ubicacion de las
plantas de tratamiento

Remocion de P
en humedales
construidos ®

Precipitacion en

sedimentos, formacién
de fosfatos insolubles,

y adsorcion en la

vegetacion y sustrato

del humedal

Costos bajos a

moderados, dependiendo

del tamafio y disefio del
humedal

Préctica utilizada en PD y PVD, factible
con conocimientos tecnicos adecuados y
disponibilidad de terrenos adecuados para
la construccion de humedales

Transporte local o
regional de los
materiales de
construccion y
mantenimiento de los
humedales

21




Préactica de reliso
de fésforo

Método de
precipitacion

Costo

Factibilidad -3

Transporte

Uso de productos
organicos en
agricultura ®

Composta, estiércol,
guano, y otros
productos organicos

Costos variables
dependiendo del tipo y
cantidad de producto
organico utilizado, pero
en general moderados a
bajos

Préctica comun en la agricultura en PD
con acceso a productos organicos y
conocimientos técnicos. En PDV
potencial de ser una opcion sostenible y
de bajo costo

Transporte local o
regional, dependiendo
de la disponibilidad de

productos organicos

1 Cordell et al. (2011); 2Li et al. (2019); 2 Chrispim et al. (2019); 4 Torri et al. (2017); ® Vymazal (2002); ® Cordell y White (2013)
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2.3.2 Oxigenacion hipolimnética

La anoxia en el hipolimnion de lagos o embalses es uno de los primeros signos de
eutroficacion que conduce a cambios indeseables en la calidad del lago, como la movilizacion
de nutrientes, la solubilizacion de metales y la limitacion de la distribucion de organismos
(Cooke et al., 2005; Miao et al., 2006). Este fendmeno puede ocurrir de manera natural
durante el periodo de estratificacion, cuando la termoclina limita la transferencia de O, desde
el epilimnion (la capa superior y menos densa) hasta el hipolimnion (la capa méas profunda,
friay densa), lo que genera una separacion fisica en el lago (Wetzel, 2004). Ademas, la anoxia
puede ocurrir cuando la respiracion acuética y la descomposicion aerobia de la materia
orgénica exceden la cantidad de OD disponible (Winton et al., 2019).

Existen varios métodos empleados para combatir la anoxia hipolimnética como: La agitacion
mecanica y el retorno de agua hipolimnética, la inyeccién directa de aire, mezcla vertical de
agua epilimnética oxica en el hipolimnion y la inyeccion directa de O, puro a través de
sistemas de oxigenacion hipolimnética (HOS) (Figura 3). Para mejorar la eficiencia del
intercambio de gases, se ha utilizado O (g) debido a que el aire contiene 20 % de Oz (g), a
diferencia del 85 al 100 % del O (g) (Cooke et al., 2005).

Cono de
superoxigenacion

Panel de control

Sistema de
bombeo

0,

Bombeo de
agua

Toma de agua
Tuberia de transporte

Figura 3. Sistema de oxigenacion hipolimnética (ECO Oxygen Technologies, 2017)

El objetivo de la oxigenacion hipolimnética es alcanzar condiciones oxidadas con
concentraciones de OD mayores a 5 mg/L mientras es mantenido un ambiente normal de
agua fria, lo que no altera la termoclina (Cooke et al., 2005). Estas condiciones propician la
formacion de 6xidos metalicos (FEOOH y MnOy), los cuales pueden adsorber HPO4>,
reportando remocién en agua de entre 30 y 80% (Liboriussen et al., 2009). Ademas
disminuye la concentracion de compuestos reducidos como Fe(ll), Mn(ll) sulfuro de
hidrégeno (H2S) y NH4*, la disponibilidad de mercurio (Hg) y metilmercurio (MeHg) (Beutel
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et al., 2015; Bryant et al., 2011) y la degradacion de la materia organica se cambia de
anaerobia a aerobia .

Esta técnica ha sido modificada y mejorada desde su descripcion inicial en 1981y 1982,y se
ha implementado de manera exitosa en mas de 30 embalses (Preece et al. 2019). Un caso de
éxito es el embalse Camanche en California, donde la aplicacion de HOS durante doce afios
logro reducir la concentracion de clorofila en un 79%, aumentando la visibilidad promedio
de disco Secchi diez veces (de 0.47 a 4.9 m), disminuyendo las cianobacterias en mas del
95% y las diatomeas en un 75%. Ademas, se observo una disminucion sustancial en los
niveles de Pt, Nt y el NH4" disminuyeron sustancialmente (>50%), mientras que las
comunidades zooplanctdnicas experimentaron un incremento (Beutel y Horne, 1999; Horne
y Beutel, 2019).

Preece et al. (2019) realiz6 una revision del efecto de HOS y resume los embalses donde la
aplicacion de HOS no han mejorado la calidad del agua. Uno de los casos mas mencionados
son los lagos Baldegg y Sempach en Suiza donde por mas de diez afios se adiciond O de
manera constante sin lograr una reduccion del P. Se concluyé que el aumento de la
concentracion de OD no aumentd la capacidad de retencion del sedimento de P, y que la
relacion minima para esta retencion deberia ser Fe:P > 2:1 (Géchter y Muller, 2003). También
se sugiere que se deben obtener informacion de sedimento del lago sobre los niveles de Fe y
S para garantizar que las relaciones Fe:S sean lo suficientemente altas para que el HOS sea
efectiva (Wang et al., 2018).

Otros casos han demostrado deficiencias con la aplicacion de HOS, debido al contenido de
materia organica, ya que cuando se oxida consume todo el O2, aumenta el CO; y reduce al
Fe, incrementandose el pH, y si hay demasiado P ligado a la materia organica en el sedimento,
puede liberarse a la columna de agua (Larsen et al., 2019; Liboriussen et al., 2009). Esto se
puede describir mediante la siguiente reaccion de la ecuacion 1:

(CH20)106(NH3)16(POs*) + 13802 — 106CO;, + 16NO3 + PO4> + 122H,0 (Ec. 1)

Los iones H* generados durante este proceso pueden reaccionar con los minerales del
sedimento, lo que lleva a la disolucién del mineral y a la liberacién de cationes como Ca(ll),
Mg(Il) y Fe(Il) formando precipitados. Su precipitacion en forma de minerales carbonatados
es posible debido a una sobresaturacion detectada en las aguas intersticiales. Por ejemplo,
para dolomita (CaMg(CO:s).), calcita (CaCOz), magnesita (MgCOs), siderita (FeCOs) y
rodocrosita (MnCQOz), se reduce su capacidad de sustrato adsorbente tanto para Fe y Mn,
siendo un factor a considerar para la efectos a largo plazo de HOS (Mejia et al., 2016;
Orucoglu et al., 2022; Van Cappellen, et al., 1993).

Dentro de los posibles efectos secundarios, seria una sobrestimacion errénea de la aplicacion
de O2 cuando el agua esta sobresaturada de N lo que podria conducir a una embolia gaseosa
0 coloquialmente llamada “enfermedad de las burbujas” en los peces. Esto debido a la
liberacion de gases disueltos en el agua, como el Oz y el N2 que se acumulan en los tejidos
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de los peces, especialmente cuando se producen cambios bruscos en la presion del agua,
como durante la transferencia de peces a un nuevo entorno o debido a fluctuaciones
repentinas en la presion atmosférica (Seelos et al., 2021; Toffolon et al., 2013). Bormans et
al. (2016) describen que la aplicacion de HOS puede causar un cambio en la dominancia de
cianobacterias hacia algas verdes y diatomeas si el cuerpo de agua es lo suficientemente
profundo como para limitar la disponibilidad de luz, y si los dispositivos de oxigenacion o
aireacion estan distribuidos horizontalmente de manera adecuada en el lago.

La profundidad también es un factor a considerar, en cuerpos de agua poco profundos (< 10
m), la disolucién de O dentro de la columna de agua es limitada, lo que hace que las técnicas
de oxigenacion, como la columna de burbujas y los difusores lineales o las camaras de
contacto sumergidas, sean menos efectivas (Larsen et al., 2019; Munger et al., 2016;
Toffolon et al., 2013).

Para el disefio de estos sistemas se requiere informacion sobre el cuerpo de agua,
hidrodinamica, batimetria, el OD en el cuerpo de agua, asi como la temperatura y la
profundidad, ademas, para determinar el nimero de unidades, dependera de la cantidad de
OD a suministrar para el saneamiento, asi como el rea para maquinaria, instalacion eléctrica,
tuberias de bombeo y oxigenadores (Singleton y Little, 2006).

La informacion para la implementacion de HOS en la presa Valle de Bravo se ha estudiado
desde que en el afio 2015 consultores del Banco Mundial recomendaron la oxigenacion del
agua para control de P en la presa (CONAGUA-BM, 2015). Con la informacién recabada en
estudios anteriores como la caracterizacion de los sedimentos (Conagua-IMTA, 2010),
especiacion de P (Marquez-Pacheco y Hansen, 2017), la estimacién de la carga interna de P
(Hansen y Méarquez-Pacheco, 2015), la demanda de O2 (Hansen et al., 2017) , la aplicacion
de métodos de saneamiento como el adsorbente selectivo de P y su modelo (Méarquez-
Pacheco et al., 2013), asi como el planteamiento de posibles escenarios de solucion para el
estado de eutroficacion en el embalse. Donde se considerd la ventaja de aplicar adsorbente
selectivo y oxigenacion simultaneamente para obtener resultados durante mas tiempo. Sin
embargo, aun no se ha generado informacion sobre la relacion Fe:P en la presa Valle de
Bravo, asi como su variacion en agua y sedimento y como esta relacion fluctia durante el
periodo de estratificacion y mezcla.

2.4 Retencion de fésforo y relacidn con hierro

La liberacion de P en el sedimento es un proceso complejo que involucra una serie de
procesos fisicos, quimicos y bioldgicos, tales como: intercambio i6nico, mecanismos de
intercambio de ligandos, disolucion de precipitados, procesos de mineralizacion, liberacion
de celulas vivas y autolisis de células (Reynolds y Davies, 2001). Estos procesos de
liberacion de P se ven afectados por varios factores como pH, Eh, temperatura, luz, materia
organica, nitrato, SO+, la resuspension del sedimento, el tipo de sedimento, la actividad
microbiana, béntica y macrofica del embalse (Bloesch, 1995; Caraco et al., 1993;
Christophoridis y Fytianos, 2006; Forsberg, 1989; Wu et al., 2019). A continuacion, se
describen brevemente.
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e Desorcion: El P adsorbido en la superficie del sedimento se libera nuevamente en la
columna de agua debido a cambios en las condiciones ambientales como, pH,
temperatura o fuerza idnica. (Neupane et al., 2014; Ruttenberg y Sulak, 2011; Xie et
al., 2019).

e Mineralizacion: EI P orgénico en los sedimentos puede ser mineralizado por
microorganismos a través de procesos de degradacion aerobia o anaerobia,
convirtiéndolo en formas inorgéanicas de P que pueden liberarse en el agua (Hupfer y
Lewandowski, 2008; Smolders et al., 2006).

e Resuspension: En lagos poco profundos (< 20 m) la accion del viento puede aumentar
la concentracion de P. Sin embargo, esto depende de las condiciones de equilibrio
entre el sedimento y el agua (Bloesch, 1995; Sgndergaard et al., 2003).

e Condiciones redox y pH: La liberacién puede verse implicada desde la reduccién de
Fe(l11) a potencial redox (Eh) < 200 mV y a pH > 8 (Christophoridis y Fytianos,
2006). Estas condiciones pueden ser producto de los procesos de mineralizacion
aerobia o anaerobia en los sedimentos lo que conduce a una disminucion de Eh y a
un aumento de pH como resultado de la produccion de COo.

e Temperatura. Es un factor importante ya que aumenta la tasa de mineralizacion de la
materia organica, incrementando la demanda de Oy la tasa de sedimentacién consigo
(Hupfer y Lewandowski, 2008; Smolders et al., 2006).

e Bioturbacion: La presencia y actividad de micro y macroorganismos (lombrices y
moluscos) perforan y debilitan el sedimento por la disminucion de la densidad
aparente y liberan P al agua (Kronvang et al., 2006).

A pesar de los diversos mecanismos que intervienen en la movilidad del P, se ha reconocido
que el principal factor es el Fe, debido a que la capacidad adsorbente de este elemento puede
generar una permanencia a largo plazo (Rothe et al., 2015). De manera natural, en los cuerpos
de agua, el Fe se encuentra en forma de iones ferrosos (Fe(I1)/Fe?*) y férricos (Fe(ll1)/Fe3*),
hidréxido de hierro (Fe(OH)3), éxidos de hierro y oxihidréxidos (Fe20s, FeOOH), segun el
pH de la solucién y el potencial de oxidacion-reduccion (Figura 4). Los cambios en el estado
redox de hierro en los sedimentos del lago tienen un efecto importante en el ciclo del P
(Mortimer, 1941).
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pH

Figura 4. Especiacion de Fe en agua. Condiciones: [Fe 1 mol] (tomado de Millero,
(2001)

El modelo conceptual de la relacion de Fe:P para la retencion y movilizacion de P en el
sedimento fue propuesto por Einsele (1936), y posteriormente fue modificada por Mortimer
(1941). Este modelo considera al P adsorbido en una “microcapa” de FeOOH u oxi-
hidroxidos de Fe(lll) sobre la superficie del sedimento en condiciones oOxicas,
proporcionando una alta retencion de P en el sedimento (Mortimer, 1941). Pero en
condiciones anoxicas o reducidas, los oxi-hidréxidos de Fe(l11) tienden a reducirse a Fe(ll),
lo cual puede inducir la liberacién de P adsorbido del sedimento (Géachter y Miller, 2003;
Wang et al., 2018).

Existe un paradigma de la relacion Fe:P ideal, adecuada u 6ptima para la retencion de P. Esto
debido a que investigaciones han descrito que las relaciones que van desde >1:1 ( Smolders
et al., 2001), >2:1 (Géachter y Mdiller, 2003), 15.1 (Jensen et al., 1992), 35:1 (Wang et al.,
2018) y hasta 50:1(Ding et al., 2016) pueden retener el P a través de la formacion del mineral
Fe(ll1). Por ejemplo, vivianita (Fes(POa4)2-8H20) (Gachter y Miiller, 2003; Rothe et al.,
2015). Este amplio intervalo de relaciones Fe:P para la retencién del P ha sido relacionado
con los siguientes factores;

e Condiciones redox: El Eh desempefia un papel importante en la relacion Fe:P. Bajo
condiciones aerdbicas y Eh > 200 mV el Fe se encuentra principalmente en su forma
oxidada Fe(lll), capaz de adsorber P, mientras que en condiciones anaerébicas o Eh
reducido (< -100 mV), el Fe se reduce a Fe(ll)), siendo incapaz de adsorber P (Kraal
et al., 2015).

e pH. El pH puede tener un efecto en las interacciones Fe y P, ya que afecta varios
factores, como los siguientes; (1) La especiacion de P (Figura 1) y Fe (Figura 4); (2)
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La carga superficial de los 6xidos de Fe, la cual varia con el pH. Bajo condiciones de
pH bajo, los minerales de Fe tienden a tener una carga superficial més positiva, lo que
favorece la atraccion y union de los iones de P con carga negativa, influyendo asi en
su capacidad de adsorcion de P (Dzombak y Morel, 1990); (3) La solubilidad de los
oxidos de Fe, en condiciones acidas la solubilidad del Fe aumenta, lo que lleva a
concentraciones mas altas de Fe(ll) en el agua. En este escenario, la relacion Fe:P
puede disminuir debido a la mayor disponibilidad de Fe en forma disuelta (Dzombak
y Morel, 1990; Millero et al., 1995).

Composicion del sedimento: La composicion mineraldgica del sedimento puede
influir en la relacion Fe:P (Friese et al., 2021). Los sedimentos ricos en minerales que
contienen Fe, como los 6xidos e hidréxidos de Fe, pueden contribuir a una mayor
relacion Fe:P, debido a la disponibilidad de Fe para unirse al P, la cantidad de
FeOOH, sdlo es cerca del 10% de la cantidad de hierro total (Fer) (Huang et al., 2021,
Parfirx et al., 1978; Smolders et al., 2001).

Materia orgénica: Los procesos de mineralizacion aerdbica y anaerdbica en
sedimentos conducen a una disminucion del pH como resultado de la produccién de
dioxido de carbono (CO.) (Hupfer y Lewandowski, 2008; Song y Muller, 1999). Esta
disminucion en el pH puede llevar a la disolucion de la calcita (CaCOs), que en aguas
duras puede unir P como apatita (Cas(POs)s).) 0 hidroxiapatita (Cas(PO4)30H.),
siendo un mecanismo alterno de liberacion de P en condiciones andxicas (Golterman,
2001). Ademas, los grupos funcionales cargados negativamente en sustancias
organicas (por ejemplo, carboxilo, fenol) pueden interactuar los 6xidos de Fe
(cargados positivamente) y alterar la adsorcién de P (Vindedahl et al., 2016; Watts,
2000; Weng et al., 2012).

Interaccion con otros compuestos: Debido a que los FeOOH pueden adsorber
especies quimicas (Dzombak y Morel, 1990), por ende existe una competencia de
sorciéon por estos sitios de Fe(lll) compuestos como, selenato (Se(VI), arsenato
(As(V)) (Gao y Mucci, 2003; Neupane et al., 2014) , silicio (Si) (Koski-V& ha 14 et
al., 2001) y azufre (S) (Caraco et al., 1989, 1993; Chen et al., 2021; Glombitza et al.,
2013; Halajnia et al., 2013; Thamdrup et al., 1994; Weng et al., 2012).

Estos factores y procesos mencionados anteriormente interactian de manera compleja en la
interfaz agua-sedimento de los cuerpos de agua, y su comprension es fundamental para
evaluar el ciclo de nutrientes, la eutroficacion y la salud del ecosistema acuatico. La
competencia entre SO4> y HPO.4? por Fe ha sido objeto de estudio en varias investigaciones,
sin embargo, ain no se ha desarrollado un modelo conceptual generalizado que proporcione
relaciones S:P, Fe:S o Fe:S:P como indicadores de competencia (Caraco et al., 1989, 1993;
Chen et al., 2021; Golterman, 1995; Johnston et al., 2014; Rozan et al., 2002; Wang et al.,
2018; Wu et al., 2019; Zak et al., 2006; Zhao et al., 2019). Esto resalta la complejidad de las
interacciones en la adsorcion de P en 6xidos de Fe y la importancia de seguir investigando
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para comprender completamente estos procesos y sus implicaciones en los ecosistemas
acuaticos.

2.5 Competencia entre azufre y fosforo por hierro

En la literatura se menciona desde 1948 que el S puede afectar la relacion Fe:P al bloquear
el ciclo de Fe y liberar P haciéndolo disponible para la productividad primaria (Hasler y
Einsele, 1948). Esta hipotesis se sustentaba en resultados experimentales como los de
Sugawara et al. (1957), quienes mostraron que la liberacion de P ocurre simultaneamente con
la formacion de sulfuro (S%/S(-1). El efecto SO4% en la liberacion de P no fue comprobado
hasta que Curtis (1989) estudi6 los efectos de la lluvia acida (H2SOa4) en los florecimientos
algales, y reportd que los embalses que presentaban concentraciones "anormales” de SO4%
(> 192 mg/L) presentaban una liberacion de P hasta cinco veces mayor respecto a la
liberacion en cuerpos de agua sin el aumento o presencia de lluvia acida. En el mismo afio,
Caraco et al. (1989) realizaron un analisis de 23 lagos que mostraba que solo aquellos cuerpos
de agua con una concentracion intermedia de SO42 (100 a 300 pM) se ajustaban al modelo
de competencia o liberacion de P. Los cuerpos de agua bajos en SO4> (< 60 uM) tuvieron
una baja liberacion de P en condiciones 6xicas y anoxicas, y los sistemas altos en SO4> (~3
000 a 30 000 uM) tuvieron una alta liberacion de P en ambas condiciones, concluyendo que
el SO4% controla la liberacion del P del sedimento y explica mejor el eflujo de fosfato que el
O>. Estos mismos autores en 1993 analizaron la informacion de 51 lagos del norte de América
demostrandose una relacion negativa entre la relacion Fe:P y la concentracion de SO4* en
lagos dulces estacionalmente andxicos (Caraco et al., 1993).

Caraco et al. (1993) describieron tres factores que posiblemente afectaban el modelo Fe:P,1)
La disminucion de la sorcion de PO4> en los FeOOH debido a un aumento en el pH causado
por la reduccion de SO4%, 2) EI S(-11) se puede oxidar junto con la reduccion de Fe (111)/(11)
disminuyendo el potencial de unioén de P en los sedimentos y 3) El H2S puede aumentar la
tasa de liberacién de P de las reservas de polifosfato microbiano, en este Gltimo mecanismo
el autor menciona que necesitan mas estudios para distinguir entre estos posibles
mecanismos. Estos dos ultimos factores fueron comprobados por medio de los resultados de
Roden y Edmonds (1997) demostrando que la liberacién del P no esta relacionada con la
competencia por sitios de sorcién o el aumento de pH, sino que hay una correlacion lineal
entre la reduccion microbiana de SO4%, descubriendo que la reduccion bacteriana de Fe sélo
podia disolver entre el 3% y el 25% del P de la fase sélida inicial en incubaciones sin SO4%,
mientras que su presencia provocaba la formacion de sulfuros de hierro (FeSx) con un tasa
de liberacion de 33 al 100%, similar a lo investigado por Rozan et al. (2002) donde la
liberacion de P en el agua intersticial y las condiciones reducidas producian FeSx.

Con base en la literatura se ha establecido como un mecanismo de competencia (Figura 5),
el aumento de S(-11) proveniente generalmente de la descomposicion de la materia organica
o de la reduccion de SO4? disuelto en el interfaz agua-sedimento (Chen et al., 2021; Ding et
al., 2012; Glombitza et al., 2013) y a través de una serie de reacciones redox, el S(-II)
inmoviliza el Fe reactivo formando precipitados de sulfuros de hierro como mackinawita
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(FeS) y FeS; altamente insolubles (condiciones andxicas), reduciendo asi la capacidad de
adsorcion de HPO4? debido a la falta de regeneracion de Fe(l11), liberando P en el sedimento
(Caraco et al., 1993; Golterman, 1995).

En la literatura, se ha observado que la competencia o interferencia se mencionan
principalmente en relacion con las condiciones de eutroficacion, que se caracterizan por una
alta productividad o florecimiento algal (Figura 5) (Caraco et al., 1993; Chen et al., 2021;
Wang et al., 2021; Zhao et al., 2019). Estas condiciones especificas de eutroficacion han sido
objeto de estudio en relacion con la interferencia de SO4> en la adsorciéon de Fe(OOH) = P.
Debido a que no se ha encontrado informacion que el SO4% interfiera o compitan en cuerpos
de agua oligo y mesotroficas (Chen et al., 2021; Holmer y Storkholm, 2001). Por otro lado,
se ha observado que SO4* puede actuar como aceptor de electrones, degradando la materia
organica cuando se han agotado O y nitrato (NOs") (De Groot, 1991). SO+ aumenta la
alcalinidad, debido a la produccién de H* durante la sulfato reduccién (S(VI)/(-11) (Tabla 1),
creando un entorno de pH mas propicio para la descomposicién de la materia organica

(Smolders et al., 2006).
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(Fe:P >2)

+450 mV

Figura 5. Diagrama de competencia por sulfato en la relacion Fe:P

Caraco et al. (1989, 1993) y De Groot, (1991) reportaron la liberacién de P provocada por
H>S, pero solo si hay un gran exceso de H2S. El P es liberado de Fe(OOH)=P solo si ~75%
0 mas de FeOOH era convertido en FeS. Incluso cuando era convertido el 100% todavia no
se liberaba todo el P.

Por otra parte, se han reportado un amplio intervalo de concentraciones (uM) de SO4>*, donde
hay interferencia o competencia (Tabla 6), las cuales van desde 300 (Caraco et al., 1989),
800 (Hansel et al., 2015), 1 500 a 3 000 (Wu et al., 2019), hasta 7 900 uM (Chen et al., 2021)
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siendo las concentraciones reportadas recientes en cuerpos de agua dulce, pero no ha sido
descrita una concentracion o relacion de manera concreta ni generalizada (Zak et al., 2021).
Debido a multiples factores como la concentracion de S, la cual suele ser de 2 a 3 érdenes de
magnitud mayor que la del P en el sistema acuético (Baldwin y Mitchell, 2012), este valor
ha sido puesto a considerar por lo reportado en Zak et al. (2021), quienes realizaron una
revision detallada de la concentracion de S en los cuerpos de agua, sus fuentes,
concentraciones y fluctuaciones a atreves del tiempo concluyendo que el ciclo
hidrogeoquimico del S ha sido modificado a nivel mundial por la deposicion atmosférica, los
combustibles fosiles (SOz), la lluvia &cida (H2SOs4), los fertilizantes de la descarga agricola
y la materia organica.

Tabla 6. Concentracion de sulfato en lagos

Lago SO4Z(uM)

Presa Valle de Bravo 40-60 !
~100-3002

800 3
No contaminados por SO4*

~10-500 *

>300°

> 1000 *

Contaminados por SO4> 2 600-7 800 °

> 280006

! Recopilado por Sandoval-Chacon (2023); 2 Caraco et al. (1989);® Hansel et al.

(2015);* Holmer y Storkholm, (2001);° Zaak et al. (206);° Kraal et al. (2013)
Estos cambios en las concentraciones no solo se encuentran en el ciclo del S, sino también
en el de Fe y P (Blomqvist et al., 2004; Hall et al., 2006). La relacion Fe:P antes de la
revolucion industrial (1790) era de 4.1:1, ahora el promedio en los reservorios se han
reducido a 1.9:1 en promedio (Caraco et al., 1993). Esto por maltiples casos como son, el
aumento de P en el agua y la reduccion de Fe (Ding et al., 2016; Hall et al., 2006). Por ende,
Wang et al. (2018) plantean considerar las relaciones Fe:P y Fe:S (mol:mol) como indice
para estimar el potencial de liberacion de P. Sus resultados demostraron que la Cl de P puede
ser reducida cuando Fe/P > 30y Fe/S > 6, siendo mayor a lo descrito por Caraco et al. (1993)
y Jensen et al. (1992) los cuales describian una relacién 10~15 Fe:P ideal. Esta variacion de
resultados se puede explicar porque los reservorios actuales presentan en promedio un
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aumento de P, ademas el incremento de contaminantes y otras sustancias como aniones,
metales pesados y materia organica en la superficie de los oxihidroxidos de Fe impiden la
adsorcion de P.

Por consiguiente, es importante tener en cuenta las relaciones Fe:P y Fe:S cuando se realiza
un dimensionamiento para realizar un saneamiento o modificacion de alguno (Heinrich et
al., 2022), ya que la relacién Fe:S parece ser un indicador mas sensible de la capacidad del
sedimento para controlar la retencion o liberacion de P (Wang et al., 2018).
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3. Zona de estudio

La localizacion y los usos de suelo de la cuenca hidrolégica de la presa Valle de Bravo se
presenta en la (Figura 6). La cuenca se localiza en el Eje Neovolcanico Transversal mexicano
y la presa, en la zona tropical mexicana (INEGI, 2010). Ubicado en el municipio de Valle de
Bravo, Estado de México, la superficie del agua en la presa se encuentra a una altitud
promedio de 1 830 £ 10 msnm, durante los Gltimos afios (2020-2023), el nivel del embalse
ha descendido progresivamente hasta un nivel de 1 811.1 msnm, lo que representa un 48%
de su capacidad de almacenamiento (CONAGUA, 2023).
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Figura 6. Ubicacion de la cuenca hidrologica de la presa Valle de Bravo (Sandoval-
Chacon y Hansen, 2022)

3.1 Geologia

La cuenca se encuentra dentro de uno de los cuatro campos volcanicos monogenéticos
identificados en el sector central del Cinturon Volcanico Transmexicano, que son
Michoacan-Guanajuato, Valle de Bravo, Jilotepec y Chichinautzin (Aguirre-Diaz et al.,
2006). Ademas, esta zona esta enclavada en un sistema orogréafico dividido en dos provincias
fisiograficas, el Eje Volcanico Transversal y la Sierra Madre del Sur (PMDU, 2016).

El origen de la zona es volcanico, principalmente de edad terciariay pliocuaternaria (Aguirre-
Diaz et al., 2006), lo cual da lugar a una superficie volcanica constituida por vestigios de
volcanes, conos de ceniza, domos monogenéticos (domos simples o discretos) y coladas o
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derrames de lava, los cuales presentan variacién de edad debido a su aislamiento de andesita-
dacita (Islas-L6pez et al., 2011).

En cuanto al tipo de roca en la zona, se compone principalmente de rocas igneas extrusivas,
que abarcan aproximadamente el 83% de la superficie de la cuenca, siendo principalmente
basaltos (58.14%), riolitas (6.47%), andesitas (4.9%), tobas &cidas-brechas volcanicas acidas
(3.02%) y latitas (1.18%), mayoritariamente de edad nedgena, cubiertas por suelos y
paleosuelos (INEGI, 2010)

En porcentajes menores se encuentran rocas igneas intrusivas como granito (0.03%), rocas
metamorficas con sedimentos calcareos cubiertos por basalto (12.7%), rocas aluviales
(4.57%), residuales (0.19%) y sedimentarias consideradas como brecha sedimentaria
(0.47%) (INEGI, 2010; Islas-L6pez et al., 2011).

3.2 Clima

Se presentan tres climas en la cuenca, delimitados por su gradiente altitudinal. El clima
predominante (78.57%), de acuerdo con la clasificacion de Képpen modificada por Garcia
(2004), corresponde a un tipo templado subhiimedo con lluvias en verano (Santana-Zarza et
al., 2020), con una formula climéatica C(w2)(w)b(i)g).

Donde:

e C. Clima templado, donde la temperatura media del mes més frio esté entre -3°C y
18°C, y la del mes més célido supera los 10°C

e (W2)(w). Régimen de lluvias, clasifica un clima sinico, caracterizado por un invierno
seco Y lluvias concentradas especialmente en verano

e b. Comportamiento de las temperaturas en verano, siendo "b" un clima templado sin
superar los 22 °C de media en el mes mas calido

e (i). Representa una estacion seca de invierno, lo que indica que hay un periodo de
baja precipitacion durante los meses de invierno

e significa un verano fresco, lo que sugiere que la temperatura media del mes mas
calido es relativamente templada

El 10.5% estd catalogado como semicalido subhamedo con lluvias en verano, de mayor
humedad y el menos de 8.7% restante es un clima semifrio — subhumedo C(E)(w2)(w)b(i)g
Este Gltimo clima se presenta Unicamente en las zonas mas altas, principalmente en la sierra
de Temascaltepec ubicada en la regidn occidental de la cuenca (INEGI, 2010).

En cuanto a la precipitacion, el promedio anual variade 1 100 a 1 500 mm (INEGI, 2010).Las
lluvias se presentan de junio a septiembre y en ocasiones se prolongan hasta octubre (PMDU,
2016). Al igual que el clima, la precipitacion muestra una estratificacion altitudinal con
mayores precipitaciones en la parte baja (2 000 mm) y menores en la parte alta (797 mm) de
la cuenca (Febles Diaz et al., 2021).
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3.3 Hidrologia

La presa Valle de Bravo se ubica dentro de la region hidroldgica nimero 18 denominada rio
Balsas (RH18) y dentro de esta la cuenca del rio Cutzamala (18G) (CONAGUA, 2018). Por
su posicion geografia y altitud la presa esta catalogada como deposito de agua dulce tropical
natural cerrado de altura (Olvera-Viascan, 1992) clasificado como un cuerpo de agua tropical
monomictico calido con un periodo de estratificacion térmica entre mayo y agosto (Marquez-
Pacheco et al., 2013), durante estos meses se presenta decaimiento de Oz en el hipolimnion
(Merino-Ibarra et al., 2008). Esto repercute en la dindmica de organismos acuaticos y en el
ciclo de nutrientes (Ramirez-Zierold et al., 2010)

Merino-Ibarra et al. (2008) reportan un aumento en las concentraciones de nutrientes (N:P)
durante este periodo de estratificacion. Estos mismos autores reportan que las condiciones
anoxicas en el hipolimnion no estan relacionadas con la liberacion de P. Pero si con los 6xidos
metalicos y las sustancias humicas. Contrariamente a lo encontrado por Marquez-Pacheco
(2015) y Hansen y Marquez-Pacheco, (2012) donde el Eh en condiciones reducidas(< -150
mV) favorecen la liberacion de nutrientes de Py N (NH4" y NO3).

La presa tiene una superficie de 18.55 km? y representa el 3.2% de la superficie total de la
cuenca (615 km?) (INEGI, 2010). Con base en los resultados batimétricos de las
investigaciones de Alonso-Peinado (2016), Marquez-Pacheco (2015) y Ramirez-Zierold et
al. (2010) el embalse cuenta con profundidad promedio de 21 my la profundidad méaxima de
38.6 m, la cual esté cercana a la cortina de la presa en la parte noreste (Carnero-Bravo et al.,
2015) almacenando un volumen promedio de 320 + 45 millones de metros ctbicos (Mm?®)
(Merino-Ibarra et al., 2008). Este volumen se debe en parte a los aportes de agua que recibe
el embalse, principalmente de seis rios tributarios (82%): Amanalco (37%); Molino-Los
Hoyos (28%); Gonzalez (8%); Arroyos Carrizal (5%) y Santa Moénica (3%); y el 28% restante
de la precipitacion y escurrimientos directos (12 y 6%, respectivamente). Algunos de estos
aportes provienen de aguas residuales de municipios cercanos y colindantes, lo que
incrementa la CE de nutrientes (Villanueva-Beltran, 2011).Las salidas de la presa
correspondientes en su mayoria (85%) a la obra de toma y en menor proporcion a la
evaporacion e infiltraciones (15%) (IMTA, 2012).

3.4 Calidad del agua

La presa ha sido clasificada como eutrofica desde los afios 90 (Olvera-Viascan, 1992), debido
a la deforestacion, cambio de suelo y la descarga de aguas residuales que no cuentan con
servicios adecuados de alcantarillado y tratamiento de aguas residuales, lo cual resulta en
altas cantidades de nutrientes (N:P) y erosion. (CONAGUA-BM, 2015). Aproximadamente
el 20% de la superficie de la cuenca presenta erosién debido a factorescomo: la pendiente,
vegetacion, el cambio de uso y la erodabilidad. Este Gltimo factor es la vulnerabilidad o
susceptibilidad a la erosién por el golpeteo de la lluvia y/o por el flujo superficial (Anderson,
2005) . Esto afecta la calidad del agua y reduce la capacidad de almacenamiento debido a la
acumulacion de sedimentos arrastrados hasta la presa, que alcanzan 3.7 millones de m? al
afio (IMTA, 2012).
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De acuerdo con Ramirez-Zierold et al. (2010), el 85% del P de la CE se acumula en los
sedimentos de la presa. Los resultados de Villanueva-Beltran (2011) muestran que la mayor
concentracion de contaminacion por CE es principalmente de tipo difuso, siendo la descarga
de escurrimientos de suelos con diferentes usos la mayor contribucion de 17.3 ~21.7 t/afio de
P (49%) de contaminacion difusa hacia el embalse. Ademas, las subcuencas con una mayor
CE de contaminantes son el rio Amanalco (49%), el rio Molino (25%) y la subcuenca Las
Laderas (16%).

En cuanto a la cantidad de P como CE y CI, se han estimado valores de 46.8 t/afio (Olvera-
Viascan, 1992), 120.8 t/afio de P (Ramirez-Zierold et al., 2010) y de 65.5 t/afio de P
(Villanueva-Beltrdn, 2011) como CE. Para la Cl de P, se han estimado ~3.5 t/afio de P
(Olvera-Viascén, 1992), y ~102.3 t/afio de P (Ramirez-Zierold et al., 2010). En la Tabla 7 se
presentan las cargas de nutrientes estimadas en otras investigaciones.

Como medidas de mitigacion se han recomendado el control de P mediante el tratamiento de
agua residuales, asi como la regulacion de uso de fertilizantes (Ramirez-Zierold et al., 2010).
Villanueva-Beltran (2011) propuso seis escenarios de control de la CE desde la ampliacion
de coberturas de agua para consumo humano y alcantarillado sanitario y eficiencias de
tratamiento (50% de remocion de Nt y Pr), tratamiento descentralizado de pequefias
localidades, control de actividades pecuarias y reforestacion de area de pastizales, los cuales
en conjunto estiman una reduccion de 26.21 t/afio (40%) para P, 65.2 t/afio (27%) de Nr,
560.9 t/afio (35%) de demanda bioquimica de oxigeno (DBO) y 4 959.7 t/afio (37%) de
solidos suspendidos totales (SST), de la aportacion total hacia el embalse.

Dentro de otras medidas, de 2009 a 2011 la CONAGUA-IMTA evaluaron diferentes técnicas
de control de la ClI como son el uso de adsorbente selectivo de P y la oxigenacion
hipolimnética.

Tabla 7. Comparacién de carga de nutrientes en la presa Valle de Bravo para diferentes
periodos
Carga externa Carga interna
Nt (t/afio) Pt (t/afo) N (t/afio) Pt (t/afo)
2771 471 311t 31
56 2 292 SD SD
SD SD 5313 9.63
SD SD 874 784
592 ° 121° 258 ° 102°
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Carga externa

Carga interna

294 ° 65 © SD SD
SD SD 4827 447
SD 678 SD 26.4 8

SD Sin datos;! Olvera-Viascan (1992);2 CONAGUA-IMTA (2005)°® CONAGUA-
Acuagranjas (2009); 4 Conagua-IMTA (2010);> Ramirez-Zierold et al. (2010);® Villanueva-
Beltran (2011); ” Carnero-Bravo et al. (2015);® Marquez-Pacheco (2015)

3.5 Usos del agua

La presa Valle de Bravo fue construida en 1947 como parte del Sistema Hidroeléctrico
"Miguel Aleméan". Actualmente conforma es una de las siete presas del Sistema Cutzamala
(CONAGUA-BM, 2015), siendo la que posee una mayor capacidad de almacenamiento y
aporta 6.7 m®s a la megalGpolis de la ciudad de México (CONAGUA-BM, 2015). Ademas
de ser considerado uno de los reservorios mas importantes del pais para actividades de uso
recreativo, deportivas, turisticas, comercio, pesca, entre otras actividades (Arias-Rodriguez
etal., 2020). A continuacion, se describen los usos del agua en la presa y su porcentaje (Tabla
8).
e Abastecimiento de agua potable: La principal funcion es la de proveer agua para el
abastecimiento a la poblacién a municipios cercanos a la presa y a la Ciudad de México
a través del sistema Cutzamala. EI agua almacenada en la presa es captada y tratada para
Su uso como agua potable.

e Control de inundaciones: También cumple una funcién de regulacion de caudales,
permitiendo el almacenamiento temporal del agua en periodos de lluvias intensas y
liberandola de manera controlada para evitar inundaciones aguas abajo en la cuenca del
rio Cutzamala (CONAGUA-BM, 2015) .

e Recreacion y turismo: Es un importante destino turistico y recreativo en la region. El
embalse de agua ofrece oportunidades para actividades acuaticas como la navegacion, el
ski acuatico, la pesca deportiva y el turismo en general (Sierra Lopez et al., 2011).

e Agricultura: El agua almacenada se utiliza para el riego de cultivos en la region. El agua
liberada de la presa se utiliza en sistemas de riego agricola para el cultivo de diversos
productos, lo que contribuye a la actividad agricola de la zona (IMTA, 2012).

Tabla 8. Usos del agua en la cuenca de la presa Valle de Bravo (Consejo de Cuenca del
Valle de México, 2010)
Caudal Porcentaje
Uso
(m®/afio) (%)
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Extraccion 194,937 261 66.1
Acuacultura 57,032 856 19.3
Agricola 33,246 828 11.3
Publico urbano 8,465 839 2.8
Multiple 1,472 417 0.5
Total 295,155 200 100

3.6 Estudios previos relacionados con este estudio

Debido a la importancia que representa la presa Valle de Bravo, se han realizado varios
estudios para determinar la calidad del agua, el estado tréfico y el dimensionamiento del
saneamiento.

La evolucion del flujo de nutrientes y el estado trofico de la presa Valle de Bravo ha llamado
la atencion debido a los cambios abruptos en el estado trofico. En 1980, se clasificaba como
oligotréfico, mientras que en Olvera-Viascan. (1992) la catalogaba como eutréfica debido a
las descargas principalmente de P y N aportados por el rio Amanalco.

Posteriormente, Ramirez-Zierold et al. (2010) estudiaron los balances de Ny P y reportaron
un aumento del 203% y 276%, respectivamente, en tan solo una década. Estos valores son
aproximadamente 50% mas altos en comparacion con lo estimado por otros investigadores
como Villanueva-Beltran (2011), Marquez-Pacheco, (2015) y Sandoval-Chacon y Hansen
(2022). Por lo cual se ha considerado como carga sobre estimada tanto para N y P (Marquez-
Pacheco, 2015). Ademas, Hansen y Marquez-Pacheco (2015) reportan, que existe una
relacion negativa entre la concentracion de P disuelto y el volumen de agua en la presa.

Para mitigar los efectos de la eutroficacion, en los proyectos CONAGUA-IMTA (2009-2011)
se propusieron diversos métodos que consistieron en (1) la caracterizacion de la problematica
mediante el monitoreo, evaluacion de agua y sedimento en la presa, estimacién de la CE y
Cl y propuestas de solucién. Dentro de estas propuestas se evaluaron dos escenarios de
solucion: (1) sin control de la CE y aplicacion de 3 110 t de Phoslock® en el agua del
hipolimnion con reaplicaciones anuales de 864 t, y (2) reduccion del 36% de la CE, con una
sola aplicacion de Phoslock® en el agua. En el caso del sedimento se encontré que se requiere
una aplicacion de 6 686 t el primer afio, sequido por reaplicaciones de 3 576 t cada cuatro
afios.

Investigaciones asociadas a estos resultados se incluyen los resultados de Méarquez-Pacheco
et al. (2013), quienes realizaron un estudio sobre la aplicacion de Phoslock® para reducir el
P en la presa, desarrollaron un modelo que permite la planificacion de acciones de
remediacion mediante la determinacion de las cantidades y frecuencias necesarias de
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aplicacion de adsorbente para el control de P en lagos y embalses eutroficados. Estos
resultados han sido relevantes para la gestion y restauracion de ecosistemas acuaticos. Y
referente a la aplicacion de HOS, posteriormente, Hansen et al. (2017) cuantificaron la
demanda de O del sedimento (ODsed) mediante tres métodos (experimentos de incubacion
y nucleos de sedimento y evaluaron el desempefio de HOS para dos escenarios encontrando
que al no considerar la DOsed, no se obtuvieron resultados realistas de los tiempos de
saneamiento. En este caso, que es la condicion existente en el cuerpo de agua, seria necesario
operar con dos HOS.

Marquez-Pacheco y Hansen (2017) evaluaron la carga interna mediante el analisis de
especiacion y nucleos de sedimento estimando una liberacion de 23.5 + 1.4 t/afio de P, la cual
se ve influenciada por el aumento de pH o la disminucion de Eh, modificando asi el balance
cargas de P para la presa (Figura 7). Estos mismos autores realizaron una especiacion de P
en sedimento, reportaron que mayoritariamente el P esté ligado a Fe/Al-P (50%), y en
segundo lugar ligado a la materia organica P-org (36%), coincidiendo con lo reportado por
(Memije et al., 2003). Esto se debe considerar ya que al adicionar O2(g) se oxidara esta
materia organica liberando este P (Marquez-Pacheco y Hansen, 2017).

Precipitacion

Extracciones 10.2 0.4 0.2 t/afio R Amane:

+1.0 t/afo !

Sedimentacién Carga externa
67.3 % 4.0 t/lafo ~
65.5 t/afo

[ ‘ {Villanueva-Beltrin 2011)
f

Cargainterna
20.544.5 t/afo

\

V Entrada » Salida

Figura 7. Balance de masas para fosforo en la presa Valle de Bravo (Marquez-Pacheco,
2015)

Garcia-Gallardo (2018) evalu6 la efectividad de dos métodos (Phoslock® y HOS) para
controlar la eutroficacién en la presa, ambos métodos redujeron la concentracion de P en el
agua, pero no alcanzaron concentraciones para estado mesotréfico, HOS permitié una mayor
retencion de este nutriente en el sedimento y concluyé que bajo estas condiciones
experimentales la oxigenacién controla el P en agua y sedimento mejor que el adsorbente.

Usualmente no se consideran las emisiones de carbono o gases de efecto invernadero para
los métodos de saneamiento (Beaulieu et al., 2019; Li et al., 2021). Diaz-Valencia. (2020)
evalud el transporte de carbon (C) desde las fuentes emisoras de la cuenca a traves de un
inventario de emisiones y la aplicacion de un transporte de C reactivo, estimando 891 t /afio
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de C reactivo, de las cuales se atenué alrededor del 60 % Yy se transportd el 40 % al embalse,
aplicd una disminucion de cargas mediante modelacion obteniendo que las emisiones de las
actividades ganaderas eran las que mayor aportan al cuerpo de agua. La generacion y emision
de gases de efecto invernadero (GHCG) de los métodos propuestos para el saneamiento de
Valle de Bravo fueron evaluados por Sandoval-Chacdn y Hansen (2022) experimentalmente
en sedimentos de la presa a través de la mineralizacion de materia organica sujeta a
tratamientos de control de P como Phoslock®, HOS y la combinacion ambos métodos. Los
resultados experimentales muestran que la aplicacién de los métodos de control de la
eutroficacion disminuyo la generacion de GHCG entre un 20 y 40%. Esto fue debido a que
la limitacion de P redujo la mineralizacion de carbono organico, demostrando asi la
efectividad de la combinacion de dos métodos de control de P, lo cual permite dimensionar
correctamente la emision de C de cada método.
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4. Metodologia

Para cumplir con los objetivos de esta investigacion, se realizaron experimentos en el
Laboratorio de Hidrogeoquimica del Instituto Mexicano de Tecnologia del Agua (IMTA) y
modelacion hidrogeoquimica. A continuacion, en la Figura 8 se presenta un diagrama de la
metodologia desarrollada en este trabajo.

1) Desarrollo del modelo conceptual
|

2) Obtencion y caracterizacion de muestras de agua
I
| 1
: . . 4) Evaluar si la oxigenacion del agua
3) Determinar si se forma sustrato de hierro ). - g . g
permitiria alcanzar concentraciones de P en
(111 en agua de la presa g
estado mesotrofico
| I
6) Evaluar la competencia entre sulfato y
ortofosfato por los sitios de sorcion en
hierro (I11)
l

5) Estimar la remocion de ortofosfato
mediante adicion de hierro (111)

7) Aplicacion de resultados al cuerpo de agua mediante modelacion hidrogeoquimica de la
competencia entre sulfato y ortofosfato a partir del modelo conceptual y con informacion del cuerpo
de agua

Figura 8. Diagrama de la metodologia de investigacion

4.1 Desarrollo del modelo conceptual

Se desarroll6 el modelo conceptual para comprender y representar las principales
interacciones de iones y la formacion de minerales que pueden precipitar y actuar como
superficies de adsorcion, proporcionando sitios de union para los iones de POs*. Estas
mismas consideraciones fueron consideradas en este trabajo y son aplicables para cuerpos de
agua con condiciones naturales (Figura 9).
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Figura 9. Modelo conceptual de las interacciones de P en agua y sedimento

Las reacciones de estas interacciones se describen en la Tabla 9.

(6)

Tabla 9. Reacciones contempladas en el modelo conceptual
No. de reaccion Reaccion log K

(1) Fe(ll) + Oz + H,0 = =FeOH* + H* 951
(2.1) =FeOH;" = =FeOH*+ H* 7.29°2
(2.2) =FeOH’==FeO+ H* 8.932
(3.1) =FeOH® + PO4*+ 3 H* ==FeH,P04+ H,0 31.292
(3.2 =FeOH® + POs*+ 2 H*= =FeHPO4+ H,0 25.39 2
(3.3 =FeOH’ + POs*+ H* = =FePO4>+ H,0 17.72 2
(4.1) =FeOH? + SO4%+ H*==FeS04>+ H,0 7.782
(4.2) =FeOH + SO4% = =FeSOQ4* 0.792

(5) 3Fe(I) + 2HoPO4++8H20 = Fe3(PO4 )2¢H20(s) + 3303

4 H*
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(6) Fe(ll) + S(-I1) = FeS(S) 270

(7) Fe(Il) + C(IV) = FeCO3(S) 4725

1 King y Farlow, (2000); 2 Dzombak y Morel (1991); 3 Blanc et al. (2017); * Dos et al. (1992)
Dos Santos y Stumm (1992); ° Wersin et al. (1989)

A continuacion, se describen las reacciones del modelo conceptual, que representan las vias
para que el sustrato de Fe(l11) adsorba PO4* 0 SO4%. Esta remocion ocurre mediante procesos
de adsorcion porgue sus concentraciones son inferiores a los que se necesitan para precipitar
a estos oxianiones.

La reaccion 1 representa la oxidacion de Fe(1l) para formar 6xidos de Fe(l11), juegan un papel
importante en la adsorcion de POs*> y SO4%, esta reaccion ocurre a un alto Eh ( 200 — 500
mV) y pH neutro a ligeramente &cido (5 a 8) (Dzombak y Morel, 1990; Weng et al., 2012).

Lareaccion 2.1y 2.2 representa la desprotonacion de los grupos hidroxilo (OH) superficiales
de Fe(lll) para formar grupos OH superficiales de Fe(lll), que es un paso clave en la
formacion de oxidos de Fe(lll). Esta reaccion ocurre a pH neutro a ligeramente alcalino y
bajo Eh (100- 400 mV) (Camden-Smith et al., 2015). Los grupos OH superficiales de Fe(l1l)
desempefian un papel fundamental en la adsorcion de POs* y SO42".

Las reacciones 3.1, 3.2 y 3.3 representan la adsorcion de PO+* en oxidos de Fe(lll),
dependiendo el grado de adsorcion de pH y del Eh del sistema. A pH bajo (4-6) y alto Eh
(200- 300 mV), los Oxidos de Fe(lll) tienen carga positiva, lo que favorece la adsorcion de
PO+* con carga negativa. A un pH alto y un Eh bajo, los dxidos de Fe(lll) tienen carga
negativa, lo que también promueve la adsorcion de PO43 (Weng et al., 2012).

Las reacciones 4.1 y 4.2 representan la adsorcion de PO4> y SO4%, en Oxidos de Fe(lll),
dependiendo el grado de adsorcion de pH y del Eh del sistema. A pH (4 a 9) y alto potencial
redox (100 — 400 mV), los 6xidos de Fe(lll) estan cargados positivamente, favoreciendo la
adsorcion de SO4> cargado negativamente (Rietra et al., 1999). A pH alto y EH bajo, los
oxidos de Fe(Ill) tienen carga negativa, lo que también promueve la adsorcion de SO4>
(Parfirx et al., 1978).

La reaccion 5 representa la precipitacion de POs*de Fe(lll) en condiciones reducidas
dependiendo el grado de precipitacion de pH y del Eh del sistema (Mérz et al., 2018). A bajo
pH de 4 a 8 y Eh de -200 a 300 mV se favorece la precipitacion de PO4% de Fe(I11), mientras
que a pH alto y bajo potencial redox se favorece la disolucion (Rothe et al., 2015).

La reaccion 6 representa la formacion de FeS en condiciones reducidas, que pueden competir
con los 6xidos de Fe(I11) por la adsorcion de PO4*y SO4% . Esta reaccion ocurre de pH de 5
a 8y bajo Eh de -400 a -100 mV (De Groot, 1991; Flores-Alsina et al., 2016).

Finalmente, la reaccion 7 representa la formacion de siderita (FeCO3), este mineral puede
controlar las concentraciones de Fe(ll) mediante precipitacion en cuerpos de agua alcalinos

43



(Moore y Reddy, 1994) y en condiciones moderadamente reducidas de Eh (-100 — 400 mV),
puede formarse o sin O (Sracek et al., 2004). Esta reaccién ocurre en pH de 6 a 12 y no se
ve favorecida en condiciones sulfurosas (Kraal et al., 2015).

4.2 Obtencion y caracterizacion de muestras de agua

Se obtuvo una muestra de 20 L con agua superficial en época de estiaje para tres sitios
ubicados en zonas con profundidades mayores a 20 m en los cuales el contenido de materia
organica es aproximadamente del 13% y representa cerca del 50% del area de la presa (Figura
10). Las muestras fueron obtenidas con botella van Dorn en la columna de agua y
almacenadas en contenedores de polietileno de alta densidad, con capacidad de 20 L
previamente enjuagados con acido clorhidrico (APHA, 2017) y con agua de la presa al menos
tres veces. Las muestras fueron transportadas bajo hielo y en obscuridad al Laboratorio de
Hidrogeoquimica del IMTA para su posterior analisis.
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Figura 10. Sitios de muestreo (+) de la presa Valle de Bravo

Se prepard una muestra compuesta de 20 L con partes iguales de las tres muestras de agua
obtenida, y se caracterizO mediante métodos colorimétricos (Tabla 10) por
espectrofotometria de adsorcidn atomica y espectrofotometro UV-vis (Spectroquant Pharo
300, Merck Darmstadt, Alemania).

Tabla 10. Parametros y métodos para caracterizacion de la muestra compuesta de agua
Parametro Método Referencia
Fosforo total (Pr) y fosfato (PO4*") EPA 365.3 EPA (1978)
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Nitrégeno total (N7) ISO 11905-1 ISO (1997)
Hierro total (Fet) y Fe (I1'y I11) APHA 3500-Fe APHA (2018)
Calcio (Ca®") MQuant 14815 Merck (2020)
Magnesio (Mg?*) MQuant 100815 Merck (2020Db)
Sodio (Na¥) MQuant 114562 Merck (2021a)
Potasio (K*) MQuant 100885 Merck (2021)
Manganeso (Mn(ll) MQuant 14770 Merck (2018)
Sulfuro (S%) EPA 375.4 EPA (1978)
Sulfato (SO4%) EPA 376.2 EPA (1971)
Carbon Organico Total (COT) ASTM D2974 ASTM (2020)

4.3 Evaluacion experimental

Para determinar experimentalmente la formacion de sustrato de Fe(lll) y la remocion de
HPO.? se utilizaron dos reactores de borosilicato con 4.3 L de agua de la muestra compuesta
de agua de la presa Valle de Bravo. Se empled un reactor Control con suministro de N2 (g) y
otro reactor HOS con suministro de Oz (g) en aire, buscando controlar el Eh. Sin embargo,
esto no fue posible con suministro de gases Unicamente, por lo que primero se adicionaron
nutrientes (sin P) y posteriormente se inocularon microorganismos de muestras de sedimento
de la presa Valle de Bravo. Los reactores fueron cubiertos con tapas de acero inoxidable con
orificios para conectar (1) un orificio para monitorear con jeringa y manguera de silicon, (2)
una tuberia para la aplicacion de gas (O2/ N2) con difusores de roca porosa ubicados en el
fondo de los reactores, (3) sensores de Eh (Hanna modelo 1005) y potenciémetro Eutech alfa
500 pH (3.2) y de pH (Hanna modelo 2001) y potenciémetro Omega pHTX-014, que se
utilizaron para el monitoreo continuo y el almacenamiento de estos parametros en el
programa LabView v. 2015. La configuracién del sistema experimental se observa en la
Figura 11. Los reactores se mantuvieron con flujo constante de gas, volumen y a temperatura
ambiente. Finalmente, ambos reactores fueron cubiertos con fundas de tela negra plastificada
para evitar el paso de la luz y el crecimiento de alga. La variable controlada fue el Eh y se
analizaron las siguientes variables Fe(Il), Fe(lll), Fer, PO4*, P, SO4%, S*, Mn, pH, T.
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Figurall.  Sistema experimental

Se obtuvieron alicuotas de agua al inicio del experimento, antes (0 - 2 d) y después de agregar
gas (6 - 265 d) y nutrientes (6 y 189 d), y al haber cambios de Eh de mas de 80 mV después
de la adicion de gases. Las alicuotas colectadas tuvieron volimenes de 45 mL para la
determinacion de los siguientes parametros: Fe(ll), Fe(lll), Fer, PO4>, P1, SO4%, S%y
manganeso (Mn(ll)) por los métodos mencionados anteriormente en la Tabla 10. Las
muestras se filtraron empleando un filtro de membrana de 0.45 pm. Para comprobar la
incertidumbre de estos valores y garantizar un error relativo inferior al 5 %, se realizaron
muestras por duplicado de 10% de la poblacion total de muestras analizadas durante la fase
experimental.

Con el propdsito de estimar la remocion de HPO.* mediante la adicion de Fe(lll) se
agregaron 220 mg (51.2 mg/L) de cloruro férrico (FeClz) a cada uno de los reactores
experimentales. Esta concentracion se determin6 considerando la concentracion maxima de
Fe y P medida durante el periodo de aireacién y oxigenacién para ambos reactores (0-49 d).

Asimismo, con el objetivo de evaluar la competencia entre SO4> y HPO4? por los sitios de
sorcion en Fe(l1), se adicionaron 15 g de sulfato de sodio (Na2SOa4) en tres dosis para obtener
distintas concentraciones y relaciones de S:P. Estas concentraciones se seleccionaron con
base en estudios previos sobre la competencia de SO4> y P (Tabla 6).

Durante el experimento se agregaron nutrientes con la finalidad de incentivar el metabolismo
microbiano y asi cambiar las condiciones oxido-reduccion. Se eligié sacarosa (C12H22011)
como fuente de carbono, debido a que otros nutrientes podrian tener concentraciones de Fe,
S, Py generar cambios no deseados en el experimento. La cantidad de sacarosa se determiné
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considerando la concentracién medida en el reactor y el promedio de concentracion de COT
(2.9 mg/L) en la presa.

Para alcanzar condiciones reducidas de Eh, se realizé un cultivo con muestras de agua de los
reactores experimentales para comprobar la existencia de microorganismos en estos. Para
ellos se extrajeron 5 mL de agua de cada reactor y se transfirieron a una placa de agar nutritivo
siguiendo los procedimientos estandares oficiales (NOM-092-SSA1-1994; APHA, 2017;
STANDARD-ISO, 2006). La placa se incubd a una temperatura de 35°C, se monitored y se
evaluo el crecimiento a las 24, 48 'y 72 horas de incubacién (SEMARNAT, 1994).

Una vez que se verifico la presencia de microorganismos, se cultivaron microorganismos de
muestras de agua y sedimento de Valle de Bravo en caldo nutritivo. Se extrajeron 5 mL de
muestra de agua y sedimento obtenidas previamente como se describe en el apartado 4.2, con
una jeringa estéril, y se distribuyé 1 mL de muestra diluida en una placa de agar nutritivo y
en caldo nutritivo y se incubd por 72 horas. Despues de este periodo de incubacion, las
muestras se centrifugaron durante 10 min a 1000 rpm (Beckman, Model J2-21), se tomo
1 mL de sobrenadante y este se adiciono a los reactores experimentales (Luiz et al., 2000).
En la Tabla 11 se describen las adiciones realizadas a los reactores.

Tabla 11. Reactivos agregados a los reactores
Adicién Tiempo (d) CONTROL HOS
Gases 3.13 Nz(g)_(l mL/min) durante Aire (1 mL/mln)
jornada laboral continuo
Nutrientes 6 0.07 mM de C-sacarosa
(Sacarosa)
Gases 13-50 Nz(g).(l mL/min) durante Oz(g).(l mL/min)
jornada laboral durante jornada laboral
FeCl3 50 0.34 mM de Fe-FeCls
Na2S04 87,91, 97 0.10 mM de SO4*
Nutrientes 189 0.12 mM de C-sacarosa
(Sacarosa)
In6culo de consorcio bacteriano cultivado a partir de
In6culo 200 muestras de agua del hipolimnion y del agua
intersticial del sedimento
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4.4 Modelacion hidrogeoquimica
Anélisis de informacion sobre calidad del agua en la presa Valle de Bravo

Sandoval-Chacon (2023) recopil6 informacion sobre la calidad de agua y de sedimento
obtenida de informes proporcionados por el Organismo de Cuenca Aguas del Valle de
México de la CONAGUA (1997-2019, comunicacion personal). De esta informacion
proporcionada se seleccionaron los sitios de muestreo con profundidades mayores a 20 m,
debido a que en esta profundidad se ubica la termoclina y no presenta cambios en la
temperatura, pH y Eh derivados de la estacionalidad propia del lago. Se realizé un tratamiento
estadistico de la informacion, mediante el método boxplot, eliminando valores atipicos mas
alla del limite inferior o superior, utilizando un criterio de 15%. En la Tabla 12 se presenta
la informacion analizada para temporadas de estratificacion, mezcla del agua y sedimento y
se compara con valores para agua reportados en la literatura.

Tabla 12. Composicion promedio de agua de fondo (p > 20m) y sedimento en la presa
Valle de Bravo
Agua del hipolimnion
, (mg/L excepto cuando se indica otra unidad) Sedimento
Parametro 6
: (mg/kg)
Periodo de . al o .
.. .., |Periodo de mezcla®| Literatura
estratificacion
. 04+0.3 08+05 0.30£0.03
N-NOs (n= 286) (n=150) (n= 16) SD
. 0.1+0.1
N-NO2 SD SD (n=10) SD
0.6+05 04+05 0.34+0.6
N-NHz* D
) (n= 386) (n=152) (n=21) S
N 1.1+£0.3 0.8+0.2 097+09 |3437+1175
T (n= 38) (n=16) (n=9) (n=11)
P 0.06 £ 0.02 0.06 £0.02 0.06 £ 0.05 944 + 330
T (n=159) (n=72) (n= 16) (n=11)
. 155+5.0
Cl SD SD (n=10) SD
4+1 32+1.1 29+1.0
2 D
S04 (n=8) (n=8) (n= 18) S
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Agua del hipolimnion

(mg/L excepto cuando se indica otra unidad)

. Sedimento
Parametro kg) ©
Periodo de : 1l 25 (mgrkg
... .., |Periodode mezcla*®| Literatura
estratificacion
7 302
St SD SD SD (n=1)
84+6 8216 74+8
Alc-CaCOs3 (n= 44) (n=57) (n=18) SD
135+1.7
2+
Ca SD SD (n=18) SD
89+12
2+
Mg SD SD (n=18) SD
. 12.1+35
Na SD SD (n=18) SD
+ 35038
K SD SD (n=18) SD
42 801 £+ 13
Al SD SD SD 154
(n=11)
0.15+0.07 0.08 £ 0.07 493 + 187
Mn (n=53) (n=8) sb (n=11)
0.28 +0.18 0.18 + 0.07 38528 £5
Fe (n=84) SD 860
- (n=15) (n=11)
2.89+1.40
COoT (n= 133) SD SD SD
09+17 29+29 3530
ob (n=462) (n=249) (n=29) Sb
7.1+46 6.6 +4.9
DQO (n=34) (n=20) Sb SD
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Agua del hipolimnion
, (mg/L excepto cuando se indica otra unidad) Sedimento
Parametro /kg) ©
Periodo de . 1l 2.5 (mgrkg
... .. . |Periodode mezcla-| Literatura
estratificacion
48+23 3.3+1.0 2+0.71
DB D
© (n=53) (n=159) (n=5) S
Temperatura 194+16
D D D
(°C) S S (n=5984) S
-3+ 157 44 + 174 -91 + 100
Eh (mV) (n= 300) (n= 116) SD (n=112)
H 79109 74+0.5 75+0.7 51+0.8
P (n="572) (n= 263) (n= 5 984) (n=11)

SD Sin datos; ! Recopilada por Sandoval-Chacén (2023); ? Merino-lbarra et al.
(2008); * Ramirez-Zierold et al. (2010); * Bojorge-Garcia et al. (2010); ° Olvera-
Viascan et al. (1998); ® Conagua-IMTA (2010)

Formacion de sustrato de hierro

Mediante el programa de modelacion hidrogeoquimica The Geochemist's Workbench
v. 2023 (GWB, 2023) y las funciones Act2 y Spec8, se determing el balance de cargas de los
iones disueltos en agua de la presa Valle de Bravo utilizando las concentraciones de la Tabla
12. Se encontr6 un error de -3.7% para el periodo de estratificacion y de -4.4% para el periodo
de mezcla, ambos inferiores a +/- 5%, que se considera valido para la aceptacién de la
caracterizacion (Kehew, 2001). Posteriormente, se determinaron las especies predominantes
de Fe, Py S bajo la composicién quimica del agua en funcién de Eh y pH en el hipolimnion
de la presa. Para ello, se utilizaron las bases termodinamicas Phreeqc.dat y Thermo.dat, asi
como las concentraciones de los parametros presentados en la Tabla 12. Después, se model6
el déficit de Fe para la formacion del sustrato de Fe(lll) en la presa para el periodo de
estratificacion y mezcla. Se consideraron diferentes concentraciones de Fe y se modelé con
la adicion de 0.34 mM de Fe como FeClz, como se indica en la Tabla 11.

Evaluacion de la competencia entre sulfato y ortofosfato

Para evaluar de manera experimental la competencia adsorcion de SO42 y PO4> en el sustrato
de Fe(l11) se estimo la cantidad que se podria formar de sustrato adsorbente de Fe (FeOOH),
utilizando las (Ec. 1, (Ec. 2y (Ec. 3.
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FeOOH = (Fer + Fe(FeCl3) — Femedido (Ec. 1)

Pryqs = o ;-ePOTg;IdidO (Ec.2)
SOZ_Ads _ SO4Z'_T — SO‘%_medido (Ec. 3)
FeOOH
Donde:
Fep Moles de Fe total en ambos reactores antes de la adicion de FeClz
Fepedido Moles de Fe medidos en los reactores experimentales
Fe(FeCls) Moles de Fe adicionado como FeCls
FeOOH Moles de Fe total méas el Fe adicionado como FeCls
Pr 446 Moles de P total entre la concentracion de FeOOH
Pr. aido Moles de P total medidos en los reactores experimentales
SOZ‘me dido Moles de SO+* medidos en los reactores experimentales
505, Moles de SO4* total mas la concentracion de Na2SO4 adicionada
N Moles de SO4* entre la concentracion de FeOOH

Para evaluar la competencia entre SO4% y PO4> en sustratos de Fe(l1l) mediante modelacion
hidrogeoquimica, nuevamente se utilizé el software PhreeqC v.3.7.3 (USGS, 2023), el cual
contiene la informacion termodinamica de adsorcion de SO+ y PO4> en sustrato de Fe(l11)
publicada por Dzombak y Morel (1990) en la base de datos Phreeqc.dat. Para esta parte, las
caracteristicas de la superficie fueron determinadas con informacion del area de superficie
reportada para una muestra combinada de sedimento de zonas profundas, de 44 m?/g
(Sandoval-Chac6én, 2023) y la concentracién promedio de Fe (Tabla 12) considerando que
20% de Fe se encuentra disponible para adsorcion de iones como sitios débiles y 0.5% como
sitios fuertes (Dzombak y Morel, 1990). Estos resultados se validaron con los resultados
experimentales comparando con los resultados obtenidos para ambos reactores y cada evento
(Tabla 6) estimando la cantidad de Pty S (5% y SO4%) adsorbida.

Aplicacion al cuerpo de agua

Se evalud la adsorcion de SO42 y PO4> en sustrato de Fe(111) bajo las condiciones de la presa,
entre cero y los valores maximos medidos de Fe, P y S (Tabla 12). Asi mismo se modelo
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considerando concentraciones de OD de 0 a 8 mg/L utilizando PhreeqC v.3.7.3 (USGS, 2023)
y la base de datos Phreeqc.dat, se determinaron las especies predominantes de Fe, Py S, asi
como la formacién de sustratos de Fe(lll) mediante The Geochemist's Workbench v.°2023
(GWB, 2023).
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5. Resultados y discusién

A continuacion, se describen los resultados y se discuten conforme a los objetivos y preguntas
de investigacion. Primero se analiz6 la composicion de la muestra compuesta de agua
utilizada en la fase experimental. Posteriormente, se evalUa si la oxigenacion del agua
favorece la formacion de sustrato de Fe(ll1), que puede actuar como adsorbente de HPO4?",
En seguida, se evalua la relacion Fe:P necesaria para alcanzar concentraciones de Pt en agua
para estado mesotrdfico y la competencia entre HPO4? y SO4% por los sitios de adsorcion en
el sustrato de Fe(lll). Finalmente, se aplicaron los resultados obtenidos al cuerpo de agua
mediante modelacion hidrogeoquimica.

5.1. Caracterizacion de la muestra compuesta de agua

En la Tabla 13 se presentan los resultados obtenidos durante la caracterizacion de la muestra
compuesta de agua. Los resultados se encuentran dentro del intervalo reportados para agua
del hipolimnion (p > 20m) en la presa Valle de Bravo, reportados anteriormente en la Tabla
12.

Tabla 13. Composicion quimica de la muestra compuesta de agua (mg/L con excepcion
de donde se menciona otra unidad)
ParAmetro Caracterizacion
(n=3)

Nitrogeno total (N7) 1.26 £ 0.60

Fosfato (P-POs%) 0.03+0.01

Fosforo total (Pr) 0.08 £ 0.05

Hierro (Fer) 0.23+£0.05

Fe(11) 0.22 +0.05

Fe(l11) 0.01+0.01

Calcio (Ca?") 12.64 +1.23

Magnesio (Mg?*) 754 +2.15

Sodio (Na*) 591+ 1.82

Potasio (K*) 3.15+0.14

Manganeso (Mn(l1)) 0.32+0.12
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, Caracterizacion
Parametro
(n=3)
Sulfuro (S%) 0.02 +0.01
Sulfato (SO4%) 6.00 + 1.00
Eh (mV) 46.50 + 15.90
pH (unidades de pH) 7.80 +0.10

Sin embargo, al comparar los resultados de la caracterizacion de la muestra compuesta de
agua con los datos de los periodos de estratificacién, mezcla y los obtenidos de la literatura,
se observan algunas diferencias. Por ejemplo, el Nt fue mayor en la caracterizacion en
comparacion con el periodo de estratificacion, y este fue mayor en comparacion con el
periodo de mezcla y los datos de la literatura. Por otro lado, el Pt cuantificado en la muestra
compuesta (0.08 mg/L) fue mayor al promedio en la presa en ambos periodos y con los
valores de la literatura, pero encontrandose dentro la desviacion estandar de ambos.

En cuanto al Fer, la concentracion en la muestra compuesta fue de 0.23 £ 0.05 mg/L, siendo
menor a lo observado en el periodo de estratificacion, pero mayor en comparacion con el
periodo de mezcla, mientras que los valores de Fe(ll) y Fe(lll) no se especificaron. Estas
diferencias podrian deberse a las condiciones especificas de cada periodo, como la
disponibilidad de O y otros factores que pueden afectar el estado de oxidacién del Fe. De
forma similar la concentracion de Mn fue mayor en la muestra compuesta (0.32 mg/L) en
comparacidn al periodo de estratificacion (0.15 + 0.07) y mezcla (0.08 + 0.07), mientras que
en la literatura no se proporcionan datos para comparar.

Respecto a los iones (Ca, Mg, Na y K) las concentraciones fueron menores en comparacion
con lo reportado en la literatura, ya que no se proporcionan datos experimentales para los
periodos de estratificacion y mezcla.

Algo similar para sulfuro (S(-11) donde no hay valores reportados SO42~ la concentracion en
la muestra compuesta fue mayor a lo reportado para ambos periodos, donde la estratificacion
presenta una concentracion promedio de 4 + 1 mg/L y de mezcla 3.2 £ 1.1 mg/L, esto similar
con los valores reportados en la literatura 2.9 = 1.0 mg/L.

Respecto a los valores de Eh, la muestra compuesta presenté un Eh positivo (46.3 + 15.9
mV) similar al promedio reportado en el periodo de mezcla 44 + 174 mV, por el contrario,
tanto el periodo de estratificacion y lo determinado en el sedimento presenté condiciones
reducidas de -3 = 157 y -91 + 100 mV, respectivamente.
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De manera general, se concluye que los resultados obtenidos de la caracterizacion de la
muestra compuesta estan dentro de los intervalos reportados en los periodos de

estratificacion, de mezcla y lo reportado en la literatura.

5.2. Formacion de sustrato de hierro (111)

Los resultados de modelacion hidrogeoquimica mostraron las especies de Fe que predominan
en el agua del hipolimnion en condiciones de mezcla y estratificacion (Tabla 12), siendo el
ion ferroso disuelto la especie predominante para estos periodos y también en los reactores

experimentales antes de agregar FeCls (Figura 12).

a) Estratificacion b) Mezcla

Fe(OH), Fe(OH),

Fe(OH
Fe(OH), e(OF);

Eh (volts)
Eh (volts)

Hercynita
(FeAlz0.)

LAY Uyl LLAY%Y
(FeAl.0.)

Llorevaaita

¢) Control

Fe(OH),

FeNO,*

FeNO,*

Eh (volts)
D=
Eh (volts)

Pirita
] i (FeSz)

Figura 12. Especiacion de hierro en funcion de Eh y pH
m Estratificacion m Mezcla Composicion del agua ver Tabla 12

CONTROL « HOS Composicion del agua ver Tabla 18 (columna 06-50 d)
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T . s IAP - . . .
Los indices de saturacion (SI = log (K—) de minerales en el hipolimnion y los reactores
SP

experimentales fueron positivos, lo cual indica la tendencia a precipitarse en la formacion de
varios minerales que se enlistan a continuacion y en forma descendente: pirita > hematita >
goetita > mackinawita > siderita (esta Ultima es solo para periodo de estratificacion) (Tabla
14). De especial interés para este trabajo es la formacion de goetita (FeOOH) y hematita
(Fe203), que fungen como sustratos adsorbentes de HPO4? y otros iones disueltos. Se observa
que existen estados de oxidacion +I11 de Fe al mismo tiempo que +11, esto puede afectar la
competencia entre diferentes especies quimicas, modificando la formacion y estabilidad de
minerales, asi como también su capacidad de sorcidn de iones disueltos. La presencia de
minerales como la hematita y la pirita sugiere un entorno dinamico como con niveles
variables de disponibilidad de O a lo largo del tiempo.

Tabla 14. indices de saturacion de minerales de hierro en agua del hipolimnion de la
presa Valle de Bravo y en reactores experimentales (antes de agregar 0.34 M
FeCls)
indice de Saturacion
IAP
. I =log (—
Mineral S °8 (KSP)
Estratificacion Mezcla CONTROL HOS
(-3£157mV) | (44+144mV) | (86+44mV) | (57 +22mV)
Goetita
(FeOOH) 5.32 4.86 7.64 1.86
Hematita
(Fe205) 12.63 11.71 17.26 5.69
Jarosita-K
(KFe3(S04)2(OH)s) -14.59 -14.51 -5.17 -18.55
Mackinawita
(Fes) 0.77 0.02 0.72 -1.15
Melanterita
(FeSO4:7H-0) -7.84 -8.01 -7.52 -7.16
Pirita
(FeS) 15.39 16.45 23.59 15.21
Siderita
(FeCO3) 0.06 -0.62 -0.58 -1.57
Vivianita
(Fes(PO4),:8H:0) -1.44 -3.12 -2.52 -6.02

5.3. Control de fésforo mediante oxigenacion del agua

No se observo un efecto de reduccion en la concentracion de P mediante la aplicacion de
oxigenacion en el agua. La concentracion promedio de Pt antes de aplicacion de gases
(N2/O2) fue de 0.10 + 0.05 mg/L para el reactor de control y de 0.11 + 0.05 mg/L para el
reactor HOS. Después de la implementacién, fue de 0.15 + 0.01 mg/L y 0.10 + 0.01 mg/L,
respectivamente (Tabla 15).
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Tabla 15. Hierro y fosforo en reactores experimentales antes y después de agregar

sacarosa
Tiempo Fe (mg/L) Pt (mg/L) Fe:P (mol:mol)
(d) Control HOS Control HOS Control HOS
0-6 0.32+0.02 | 0.48+0.16 | 0.10+0.05| 0.11+0.05| 2.08+1.14 | 2.70 +0.19
(n=3) (n=3) (n=3) (n=3) (n=3) (n=3)
6-50 0.35+0.11 | 0.60+0.25|0.15+0.01 | 0.10+£0.01 | 1.35+0.43 | 3.88+1.95
(n=6) (n=6) (n=6) (n=6) (n=6) (n=6)

En comparacion con los valores iniciales, ambos reactores mostraron un aumento en las
concentraciones de Pt (Figura 13). Sin embargo, el reactor HOS mostré un aumento inicial
y luego se estabilizé en concentraciones menores gue el reactor Control. Estas fluctuaciones
son consistentes con lo reportado por Wang et al. (2008), quienes encontraron que la adicion
de O> al agua puede aumentar temporalmente la concentracion de P debido a la liberacion de
P ligado a la materia organica en el agua (Figura 13).

0.16
- 0.12
g2
— 0.08
'_
o
0 S
0.00 :
0 10 20 30 40 50
Tiempo (d)
Control HOS
------ Estado mesotréfico (CEPIS, 2001) =« --- -+ Adicion de Sacarosa

Figura 13. Fdsforo en reactores experimentales antes y después de agregar sacarosa

Dado que no se alcanzaron condiciones mesotréficas para Pr, se analizd la relacion Fe:P
antes y después de la adicion de sacarosa. La adicion de O, aumento la relacion Fe:P de 2.70
+0.19 a 3.88 + 1.96 en el reactor HOS, lo que indica una capacidad potencial de adsorcién
de P mediante oxigenacion hipolimnética. Asimismo, se analizo el comportamiento del Pt
en cuanto a la relacion Fe:P. En la Figura 14 se observa como las concentraciones menores
de Ptse encuentran en las relaciones Fe:P >3, las cuales en su totalidad fueron para el reactor
HQOS, excepto un valor para el reactor Control siendo de 2.08 al inicio del experimento.
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Figura 14. Fosforo en reactores experimentales en funcion de la relacién Fe:P

Con los datos recopilados en la Tabla 12 se estimd la relacion Fe:P en las zonas superficiales,
intermedias y durante el periodo de estratificacion y mezcla en la presa Valle de Bravo. Los
resultados obtenidos indican un promedio de 1.8 Fe:P para todo el cuerpo de agua y de 2.4

Fe:P para el hipolimnion (Tabla 16).
Tabla 16. Relacion Fe:P en agua de la presa Valle de Bravo
Determinada con la informacion recopilada por Sandoval-Chacon (2023,
comunicacion personal)

: : Fe Pr Fe:P
Profundidad Periodo (mg/L) (mg/L) (mol:mol)
- Estratificacion | 0.12 £ 0.04 (n=68) | 0.05 £ 0.02 (n=358) 1.3
Superficial
(< 5m) Mezcla | 0.15+0.09 (n=12) | 0.05+0.01 (n=138) | 17
. Estratificacion | 0.16 + 0.07 (n=67) | 0.05+0.02 (n=174) 1.8
Intermedio
(5-20m) Mezcla 0.14 £ 0.05 (n=20) | 0.05+0.02 (n=79) 1.6
Estratificacion | 0.28 + 0.18 (n=84) | 0.06 + 0.02 (n=159) 2.6
Fondo
(>20m) Mezcla 0.18 £ 0.07 (n=15) | 0.06 £ 0.02 (n=72) 1.7

En la Tabla 16 se observa que las concentraciones de Fe son mas altas en el fondo en
comparacion con las profundidades superficial e intermedias tanto en condiciones de
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estratificacion como de mezcla. La relacion Fe:P para el periodo de mezcla y estratificacion
en todas las profundidades se encuentra alrededor de 1.3 a 1.8, siendo inferior a la relacion
minima de 2:1 reportada por Gachter y Muller (2003). Exceptuando para la zona profunda
durante el periodo de estratificacion, lo que indica que podria existir una mayor capacidad de
adsorcion de P debido a una relacion mas favorable de Fe:P.

Por el contrario, en los reactores experimentales se presento una relacion mayor a 2:1 (Figura
14 y Tabla 15). Sin embargo, el hecho de que no se haya llegado a concentraciones de P en
estado mesotréfico indica que puede haber otros factores que interfiere con la adsorcion o
que existe un déficit de Fe, por lo cual se prosiguid a estimar la relacion de F:P que permita
alcanzar concentraciones de Pt en estado mesotrofico.

Estimacion la remocion de ortofosfato mediante la adicion de hierro (111)

Los resultados de la remocion de HPO4* mediante la adicion de Fe(l1l) se muestran en la
Figura 15, en donde se observa la disminucion de la concentracion de Pten ambos reactores
por debajo del limite en estado mesotrofico de 0.04 mg/L (CEPIS, 2001), cuando se tenia
inicialmente una concentracion de Pt de 0.11 + 0.05 mg/L para el reactor Control y de 0.10
+ 0.05 mg/L para el reactor HOS (Tabla 15).

0.20 I
0.15
5 |
£010 T
|_
o l
0.05 oooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooooo
0.00
0 10 20 30 40 50
Tiempo (d)
Control HOS  cceceee Estado mesotroéfico (CEPIS, 2001)

Figura 15. Remocion de ortofosfato mediante adicion de 0.3M FeCls.
Composicion del agua ver Tabla 13

Esta reduccién en ambos reactores se debe dos factores, (1) el Eh fue positivo en ambos, e
inclusive aumentd después de la adicion de FeCls para el reactor Control de 129.9 + 50.0 a
245.2 £ 26.1 mV y en el reactor HOS de 53.6 + 37.3 a 208.5 + 23.1 mV., lo que permitié
oxidar el Fe(ll) a F(I11) y generar sustratos adsorbentes, (2) la cantidad de adicionada de Fe
removio mas de lo estimado, esto validado con los resultados de la remocion en el reactor
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control con N2 (g), ya que redujo una concentracion mayor de 0.11 + 0.05 a 0.04 + 0.01, sin
presentar diferencias respecto al reactor HOS, esto sin cambios en el pH.

Posterior a la aplicacion de FeCls se observd un cambio de coloracion en ambos reactores
(Figura 16), a pesar de que no es posible determinar la formacion de sustratos de Fe(lll) con
la vista (Scheinost y Schwertmann, 1999; Schwertmann, 1993).

2.

¥

Control - e Control

Figura 16. Reactores experimentales (1) antes y (2) después de agregar 0.34 M FeCls

Se observo la formacion de floculos en el fondo de ambos reactores experimentales despues
de la adicion de FeCls, los cuales adsorbieron P presente en el agua (Figura 17).

Figura 17. Formacion de floculos de hidroxido de hierro en reactores experimentales
1) Reactor HOS y 2) Fotografia de Gibbs y Hickey (2018)

En la Figura 18 se presentan los resultados de Pt antes y después de agregar 0.34 M de Fe al
agua. Se observa, que se necesita una relacion Fe:P de 75:1 (mol:mol) para alcanzar
concentraciones de Pt de 0.04 mg/L, la cual es mayor a las relaciones reportadas en la
literatura, siendo la maxima reportada por Ding et al. (2016) de 35:1 (mol:mol).
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es corroborada mediante el andlisis de datos de liberacion de Fe y P publicados

por Hansen y Marquez-Pacheco (2012) y Marquez-Pacheco (2015). En la Figura 19 se
observan que las relaciones Fe:P varian entre 25:1 a 91:1, presentandose las mayores
relaciones (>40) en el rango de Eh de 0 a 200 mV. Valores similares de Eh se presentaron en
el experimento antes de la adicion de FeCls (parte sombreada).
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Figura 19.
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Relacion Fe:P liberado de muestra de sedimento de la presa Valle de Bravo
Fuente de informacion: Marquez-Pacheco (2015)
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Sin embargo, se realiz6 una especiacion con diferentes concentraciones de Fe, obteniendo
que la formacion de sustratos adsorbentes de Fe(lll) como hematita (Fe203) en ambos
reactores comienza en la concentracion de 8.1mg/L de Fe, lo que representa una relacion de
30:1 de Fe:P en los reactores experimentales (Figura 20).
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b) 29 Fe:P

FeNO,*

d) 72 Fe:P

10

FeNO,**

N (F682)

Hematita
(FeZOS)

ercynita

Pirita eAl04)

pH

Condiciones; [Fe mg/L] (a) 0.64; (b) 7.85; (c) 8.15; (d) 19.57
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Figura 20.

29:1; (c) 30:1; (d) 72; *CONTROL #HOS

Especies predominantes de hierro para las relaciones Fe:P (mol:mol)
representadas en la Tabla 18, columna 06-50 d y 50-87 d. (a) inicial, 2.4: (b)

Con la finalidad de describir alguna interaccion o elemento que interfiera en la formacion de
minerales de P ligados a Fe, se analizaron los indices de saturacion para las concentraciones
experimentales antes y despues de la adicion de FeClz (Tabla 17). En esta tabla se presentan
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los minerales que tuvieron diferencias entre si. Se enlistan a continuacién y en forma
descendente: hematita > pirita > goetita > gibbsita > mackinawita. Después de la adicion de
Fe(ll) Gnicamente se presentaron indices de saturacion positivos para rodocrosita >
vivianita.

Tabla 17. Indices de saturacion después de la adicion de FeCls
indice de Saturacion
Mineral Antes de FeCls Después de FeCls
(93.8+58.3mV; 7.6 +0.2) (227.1+28.2mV;7.6 +0.2)
Gibbsita
(AI(OH)s) 2.13 2.04
Goetita
(FeOOH) 8.03 10.15
Hematita
(Fe205) 18.04 22.29
Hidroxiapatita
(Cas (PO.);0H) 2.21 117
Jarosita-K
(KFe3(S04)2(OH)s) 31 07
Mackinawita
(Fes) 0.06 1.07
Rodocrosita
(MnCO3) -0.02 0.1
Melanterita
(FeSO4:7H,0) 784 -8.01
Pirita
(FeSy) 15.39 16.45
Siderita
(FeCO3) 0.06 -0.62
Vivianita
(Fes(PO4)2:8H20) A4 0.22

Resulta notable que se presente un indice de saturacion negativo para la hidroxiapatita, antes
y después de la adicion de FeCl3, a diferencia de su predominancia en la especiacion de P
(Figura 20). Estos resultados sugieren que el comportamiento de los PO4> probablemente no
estén relacionados con el del Ca(ll) en el reactor (Tabla 17), dado que las condiciones de pH
no son alcalinas (> 8), lo que daria estabilidad a minerales como la apatita (Cas(POa)3)
(Golterman, 2001).

Estas mismas condiciones de pH (7.4 + 0.6) y las de oxido-reduccién (89.7 + 36.9 mV) son
propicias para la formacion de minerales con capacidad de adsorcion como MnOOH
(manganita), Mn3O4 (hausmanita), 0 MnO> (pirolusita), las cuales en la hoja de salida de
PhreeqC fueron negativas y en la Tabla 17 s6lo se muestra la rodocrosita. La posibilidad de
precipitar rodocrosita (MnCOs3) en los reactores es algo contradictorio con lo reportado con
Davison (1993), debido a que la reduccion de los oxihidroxidos de manganeso en condiciones
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anoxicas da como resultado la formacion de precipitados de Mn(11) disueltos (Van Cappellen,
et al., 1993). De igual forma la formacion de FeS y Fe.Oz representa un sistema dinamico,
esto validado con el indice de saturacion (16.45) como la predominancia en la especiacion
para Fe (Tabla 17) y prevalencia de FeS.

Por otro lado, existe la posibilidad de precipitar vivianita (Fe3(POa4)2:8H.0) el cual, es un
mineral estable que permite la inmovilizacion de P a largo plazo (Rothe et al., 2015). En
general, la formacion de vivianita se vio favorecida en condiciones reductoras con un bajo
Eh (>-100 mV) y pH ligeramente &cido a neutro (6-8). Sin embargo, la vivianita también
puede formarse en condiciones oxidantes si hay suficientes concentraciones de P y Fe.

5.4. Evaluacion la competencia entre sulfato y ortofosfato por los sitios de sorcion
en hierro(l11)

En la Tabla 18 se presentan los promedios de cada parametro medido durante todo el
experimento para ambos reactores, separados con base en las adiciones (Tabla 11).
Posteriormente en las Figura 21 y Figura 22 presentan los resultados de la variacion promedio
Pty SO4* para ambos reactores durante el experimento.
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Tabla 18.

Resultados de los pardmetros analizados durante la fase experimental

Parametro Tiempo (d)
(mg/L excepto 0-6 6-50 50-87 87-150 150-189 189-200 200-265
cuando se Reactor
indica otra Gases Periodo de 3
unidad) Sacarosa (N2/O3) FeCls NaxSO4 estabilizacion Sacarosa In6culo
Fe Control 032+£0.02 | 0.35+0.11 | 0.14+0.02 | 0.82+0.55 1.38+0.8 1.62 £ 0.29 2.35+0.25
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
HOS 0.48 £0.17 0.60+0.25 | 0.25+0.12 | 1.12+0.66 1.16 £0.12 1.37 +£0.37 1.76 £ 0.50
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
Control 0.23+0.02 0.30+£0.06 | 0.25+0.04 | 0.37+£0.10 0.54+0.12 0.52+£0.19 1.30+0.39
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
Mn
HOS 0.27 £0.02 0.38+0.10 | 0.24+0.04 | 0.36 £0.08 041+0.11 0.54 +£0.17 0.87 £0.23
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
P Control 0.11 £0.05 0.15+0.01 | 0.06+£0.06 | 0.07 £0.04 0.05+0.01 0.08 £ 0.02 0.12 £0.01
T (n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
HOS 0.10+0.04 | 0.09+0.01 | 0.04+0.03 | 0.06 +0.04 0.06 +0.02 0.09 +0.01 0.10 +0.01
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
< Control 0.07+0.05 | 0.03+0.03 | 0.02+0.01 | 0.03+0.05 0.04 +0.01 0.17+0.12 0.39+0.21
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
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Parametro Tiempo (d)
(mg/L excepto 0-6 6-50 50-87 87-150 150-189 189-200 200-265
cuando se Reactor
indica otra Gases Periodo de 3
unidad) Sacarosa (N2/O3) FeCls NaxSO4 estabilizacion Sacarosa Inoculo
HOS 0.06 +0.04 | 0.09+0.02 | 0.07+0.07 | 0.04 +£0.05 0.03+0.01 0.21+0.15 0.24 +0.09
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
Control 4.00+0.01 | 417+075 | 5.60+3.65 |1846+7.31| 23.67+0.58 30.25+2.99 40.00 +4.32
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
S04+
HOS 14 + 2.65 11.50+4.76 | 6.60+3.65 | 20.77 +8.78 | 27.67 +0.58 29.38 +4.03 43.25 +5.50
(n=3) (n=6) (n=5) (n=13) (n=3) (n=4) (n=4)
Control 7.3+05 75+0.2 78+0.2 8.3+0.2 8.3+0.1 6.7+0.7 71+18
(n=297) (n=2054) | (n=1700) | (n=2694) (n=4496) (n =529) (n=2893)
pH
HOS 7.2+0.1 7.7+0.3 7.7+0.1 79+0.1 8.0+0.2 74+0.3 7.0+0.7
(n=297) (n=2054) | (n=1700) | (n=2694) (n=4496) (n =529) (n=2893)
Control 91.1+6.0 | 129.9+50.0 |245.2+26.1|186.0+38.5 90.9 +40.7 -34.6 + 263.5 -138.5+123.4
(n =297) (n=2054) | (n=1700) | (n=2694) (n =4 496) (n =529) (n=2893)
Eh (mV)
HOS 755+13.3 | 53.6+37.3 |2085+23.1|1256+186| 77.3+110.8 13.4+48.3 -58.0 + 130.3
(n=297) (n=2054) | (n=1700) | (n=2694) (n =4 496) (n =529) (n=2893)
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Parametro Tiempo (d)
(mg/L excepto 0-6 6-50 50-87 87-150 150-189 189-200 200-265
cuando se Reactor
indica otra i
unidad) Sacarosa (CNia/sce)s) FeCls Na2SO4 esFt’Zkr)li(l)i(izgign Sacarosa Inoculo
212
Control 255+25 246+2.2 24.0+2.0 225+2.2 21.1+0.9 222+1.0 245+2.2
(N=297) | (N=2054) | (n=1700) | (n=2694) | (n=4496) (n = 529) (n =2 893)
T(°C)
HOS 26.2+2.7 249+24 244 +2.1 21.9+2.3 21.3+1.0 225+1.1 249+ 24
(N=297) | (N=2054) | (n=1700) | (n=2694) | (n=4496) (n =529 (n =2 893)
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En la Tabla 18 se observan las concentraciones de SO4> en los reactores Control y HOS
durante diferentes intervalos de tiempo. En el primer intervalo "Sacarosa (0-6 dias)", el
reactor Control mostré una concentracion de SO4>" de 4.00 + 0.01 mg/L, mientras que el
reactor HOS present6 una concentracion mayor de SO+ de 14.00 + 2.65 mg/L. Es importante
mencionar que, durante este lapso de tiempo, también se introdujeron gases (N2/O-) en los
reactores. Sin embargo, la adicién de gases ocurrié después de 72 horas (3 dias) de haber
iniciado el experimento, por lo que no se considerd dentro del mismo intervalo de tiempo
"Gases (N2/0O) (6-50 dias)", donde en este periodo se mostro que el reactor Control tiene un
minimo aumento en la concentracion de SO+* a 4.17 + 0.75 mg/L, mientras que el reactor
HOS muestra una disminucion en la concentracion de SO+* a 11.50 + 4.76 mg/L. Los
cambios en la concentracion de SO4> en el reactor HOS se puede explicar a través de los
siguientes puntos:

1. Oxidacion del S(-11): La presencia de O2 en el reactor HOS puede favorecer la
oxidacion del S(-11) presente en el sistema. Esta oxidacién del S(-11) puede conducir
a la formacion de SO4% como producto final. Por lo tanto, en consecuencia, resulta
en un aumento en la concentracion de SO42 en comparacion con el reactor Control,
que esta expuesto a nitrogeno gas (N2).

2. Actividad microbiana: La disponibilidad de O2 en el reactor HOS puede promover
una mayor actividad microbiana aerobia en comparacion con el reactor Control. Los
microorganismos aerobios pueden utilizar el O, para llevar a cabo reacciones de
oxidacion y descomposicion de la materia organica, lo que podria contribuir a la
produccion de SO42 como producto metabélico, ademas que las condiciones de Eh
(75.5 £ 13.3 mV) de HOS son menores respecto a las del reactor Control (129.9 +
50.0 mV) teniendo relacion con procesos de degradacion.

Posteriormente, en el periodo de 50-87 dias tras la adicion de FeClz hubo un aumento en la
concentracion en el reactor Control 5.60 + 3.65 a diferencia del reactor HOS donde
disminuy6 6.60 + 3.65 mg/L, estos resultados pueden estar relacionados con varios factores.

1. Reacciones redox: FeCls es un agente oxidante fuerte. En presencia de O, puede
facilitar la oxidacion de iones de S(-11) a iones de SO4%. Esta reaccion aumenta la
concentracion de SO4% en el reactor HOS donde esté presente el Ox.

2. Efectos del pH: El FeClz también puede afectar el pH de la solucion. Si la adicion de
El FeClz en el reactor HOS provoca una disminucion del pH, puede provocar la
precipitacion de sulfuro de hierro (FeS), lo que reduce los iones de S(-11) disponibles.
Como resultado, se oxida menos S(VD/(Il), lo que lleva a una disminucion en la
concentracion de SO4%. Ese mismo proceso pude ocurrir a la inversa en el reactor
Control donde condiciones acidas favorecen la liberacion de iones sulfato de las fases
solidas o materia organica presente en el sistema. La disolucion de minerales o
compuestos organicos que contienen SO.%, junto con la ausencia de bacterias
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reductoras de SO.> (que suelen ser mas activas en condiciones anaerdbicas),
contribuye a la acumulacion de SOs%en la solucion.

En el reactor de control, el aumento en la concentracion de SO4> puede ser resultado de
procesos de descomposicion de la sacarosa y actividad microbiana, lo que libera SO4* como
producto de la descomposicién organica. En el caso del reactor HOS, la disminucion en la
concentracion de SO+ puede ser atribuida a la descomposicion de la sacarosa, la actividad
microbiana aerobia, la cual consume SO4* a medida que se oxida a S(-11), ademas de la
adicion de FeClz es un factor importante a considerar, puede influir en la precipitacion o
adsorcion de SO+, lo cual puede llevar a una disminucion en la concentracion de SO4% y Pr.

Después de la adicion de Na,SOs (150-189 dias), aumentd la concentracion de SO4%,
alcanzando valores de 43.25 + 5.50 mg/L para el reactor Control y de 20.77 + 8.78 para el
reactor HOS. Estos cambios estan relacionados con la adicion de 0.1 M SOs y su interaccion
con el Oz presente en el reactor HOS. Este mismo aumento se vio reflejado en el periodo de
estabilizacion (150-189 dias) donde el reactor Control alcanz6 concentraciones de 23.67 +
0.58 y el reactor HOS 27.67 + 0.58 mg/L. La concentracion de SO42 aumenté posterior a la
adicion de sacarosa y también posterior a la adicion del inoculo de microorganismos. Esto se
puede explicar debido a los cambios de Eh, los cuales presentaron una reduccién de 90.9 +
40.7 a-138.5 £ 123.4 mV para el reactor Control y de 77.3 + 110.8 a -58.0 + 130.3 mV para
HOS. Estos valores de Eh se encuentran en la reduccion de Fe(lll) lo que libera la
concentracion de los compuestos que se encontraban adsorbidos en los sustratos adsorbentes
de Fe en condiciones dxicas para ambos reactores.
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Figura 21. Variacion de sulfato durante la evaluacion experimental

En la Figura 22 se presenta la dinamica de las concentraciones de Pt. Los primeros 50 dias y
del dia 50 al 87 fueron descritos previamente en las Figura 13 yFigura 15, respectivamente.En
el periodo de "Na»>SO4 (87-150 dias)", se observa un aumento en las concentraciones de
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sacarosa en ambos reactores. El reactor Control muestra una concentracion ligeramente
mayor (0.07 + 0.04mg/L) en comparacion con el reactor HOS (0.06 + 0.04mg/L). Las
concentraciones de Pt se correlacionaron positivamente con SO4? después de la adiccion de
Na,SO4, y a medida que se aumentaba la concentracion de SO.%, mayores eran las
concentraciones de Pt. Después del dia 100, la concentracién de Pt se mantuvo estable y el
valor mas alto medido fue de 0.16 mg/L para ambos reactores. Estos valores fueron mayores
que las concentraciones mas altas antes de la adicion de Na>SOs, siendo de 0.15 mg/L para
el reactor Control y 0.13 mg/L para HOS. Lo cual significa que existia una cantidad de P
adsorbido antes de la adicion de FeCls. Por otro lado, cuando se adicionaron los
microorganismos, se increment6 la concentracion de Pt en ambos reactores, debido a la
actividad microbiana y a las condiciones reducidas (-170.3 £ 110.5 mV) de Eh durante ese
periodo.

Durante el "Periodo de estabilizacion (150-189 dias)", se observa que las concentraciones de
Pt se mantienen relativamente constantes en ambos reactores, con valores alrededor de 0.05-
0.06 mg/L. Esto indica que los sistemas alcanzaron un estado de equilibrio o estabilidad
durante este periodo. En el intervalo de "Sacarosa (189-200 dias)", se observa un aumento
en las concentraciones de Pt en ambos reactores, pero nuevamente la diferencia entre los dos
no es significativa. Ambos reactores presentan concentraciones de Pt alrededor de 0.08-0.09
mg/L. En el ultimo periodo, "In6culo (200-265 dias)", se observa que las concentraciones de
Pt aumentan, con valores alrededor de 0.10-0.12 mg/L. Esto indica que la presencia del
indculo tuvo un impacto en la concentracion de Pt en este periodo debido a la actividad
microbiana y a las condiciones reducidas de Eh.
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Figura 22. Variacion de ortofosfato durante la evaluacién experimental

Los resultados de la variacion promedio para ambos reactores de Pty SO4% se muestran en
la Figura 23. En donde se observd un aumento en la concentracion de Pt después de cada
adicion de SO4> a la cual posteriormente se estabilizan hasta que se presentaron condiciones
reducidas de Eh (Tabla 18 columna 87-150 d) para ambos reactores, considerando como

71



“liberacién” de Pty SO4% que estaba adsorbido en sustratos de Fe(lI1), lo que indicaria que
ambos iones compite por los mismos sitios de sorcion.
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Figura 23. Comparacion de sulfato y ortofosfato en reactores experimentales

Para comprobar la hipotesis de liberacion, se evalud la competencia de adsorcion de Pty
SO4> en sustrato adsorbente de Fe (FeOOH) utilizando las (Ec. 1, (Ec. 2 y (Ec. 3.
respectivamente. Estos resultados se muestran en la Figura 24.
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Figura 24. Competencia entre sulfato y ortofosfato por los sitios de sorcién en hierro(l11)

Los resultados de este analisis muestran que la fraccion de P adsorbida tanto en el grupo de
control como en el grupo HOS no presenta cambios en relacion a la concentracion de
FeOOH. Asimismo, no se observa una tendencia clara en la adsorcion de SO.%, lo que
dificulta describir una correlacion entre la adsorcion de Pt o la cantidad de FeOOH. Con base
a esto, se puede concluir que no existe competencia por los sitios de sorcion, aun cuando
observando la Figura 23, se ve un incremento en relacionado entre si.

Esto permite concluir que no existe competencia por los sitios de sorcion (Figura 24).
Ademas, se realizaron anélisis separados para cada adicion (Tabla 11) utilizando regresiones
lineales mdltiples. Sin embargo, ninguno de los eventos mostré una R? significativa (> 0.6).

Al no encontrar una correlacion que permitiera explicar el aumento o reduccion de la
concentracion de Pty SO4> se prosiguié a analizar respecto a los parametros Eh, pH y la
relacién Fe:P.

El comportamiento de Eh a lo largo del experimento ocurrio en dos fases: andxica y oxica.
La fase Oxica (85.5 £ 129.8 mV) fue del dia 0 al 189 para ambos reactores. Posterior a la
adicion de nutrientes e indculo de microorganismos (d =189-235) se obtuvieron Eh reducidos
tanto para el reactor Control (-233.0 = 109.3 mV) como para HOS (-107.7 £ 111.63 mV). En
la Figura 25 se muestra la variacion de Py de SO4? respecto al Eh, donde ambos presentaron
las concentraciones menores en Eh > 200 mV, mientras que las concentraciones maximas
medidas se encontraron en Eh de 128 mV para Pty -99 mV para SO42". Estas fluctuaciones
fueron las esperadas con base en las reacciones oxido-reduccion (Tabla 1), donde la
reduccion de Fe(111)/(11) ocurrio en Eh de -100 a 200 mV liberando el Pt adsorbido, mientras
que el aumento de SO4% contrario a lo esperado providente de la reduccion de S(V1)/(-11) en
Eh de -150 a 0 mV, estas condiciones fueron propicias para la formacién de FeS,, inhibiendo
la capacidad de adsorcion. Esto se puede explicar por los siguientes procesos; (1) cuando las
condiciones redox sean anoxias es posible que la reduccion microbiana esté utilizando otros
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aceptores de electrones, como el Fe(lll), que estd en mayor proporcion que el manganeso
(Mn(1V) y el mismo SO4%; (2) liberacion de SO4%previamente adsorbido o retenido en fases
solidas o materia organica (no cuantificada). Esto puede resultar en un aumento en la
concentracion de SO4s%en el agua.
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Figura25.  Variacion fosforo y sulfato respecto al Eh

El pH presentd un intervalo de 4.7 a 10.9, con un promedio de 7.7 = 0.5 durante todo el
experimento, siendo valores maximos los que se presentaron de 10.9 para el reactor Control
y de 8.7 para HOS. Mientras que los valores minimos observados fueron de 4.7 y 5.7,
respectivamente (Tabla 18), los cuales presentaron una acidificacion después de la adicion
de microorganismos (189 d). Los resultados del anélisis de PT y SO4% respecto al pH no
mostraron una tendencia que permitiera explicar la liberacién o adsorcion, considerando la
especiacion de Fe (Figura 4) o P (Figura 1), debido a que el pH no presenté cambios tras las
adiciones (Tabla 11) durante el experimento, contrario a lo reportado por Curtis (1989) quién
tras adicionar NaSO4 aumenté la alcalinidad del sistema. Por otro lado, la adicion de
microorganismos (Tabla 18 columna 189-200 d) propicid una reduccién en el Eh,
condiciones que favorecieron una liberacion de H*, disminuyendo el pH también en ambos
reactores debido posiblemente a:

1. Metabolizacidén de nutrientes por parte de los organismos generando compuestos
organicos o acidos que pueden disociarse en solucién y liberar H*, lo que disminuye
el pH del medio.

2. En presencia de microorganismos, algunos grupos de bacterias pueden utilizar el Fe
como aceptor de electrones en procesos de reduccion, lo que genera compuestos
ferrosos (Fe(Il) y libera H* en el proceso,

3. En respuesta a la limitacion de P, algunos microorganismos pueden producir acidos
organicos, como los acidos fosforicos ( H3PO4), para liberar P de los compuestos
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fosfatados presentes en el medio. Estos acidos fosforicos también contribuyen a la
disminucion del pH.

4. El SO* pueden tener un impacto en el pH debido a procesos de reduccion
microbiana. Algunas bacterias tienen la capacidad de utilizar el SO4* como aceptor
de electrones en procesos de respiracion anaerobia. Durante la reduccion del sulfato,
se generan compuestos sulfurosos SO4*y H*. La produccion de protones en esta
reaccion conduce a una disminucion del pH.
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Figura 26. Comportamiento de sulfato y ortofosfato respecto al pH

5.5. Aplicacién al cuerpo de agua

Los resultados de la modelacion hidrogeoquimica aplicando condiciones naturales de la presa
se presentan en la Figura 27 y Figura 28. La modelacion aplicada al cuerpo de agua mostro
una adsorcion del 56% de P+, la cual disminuye al aumentar la concentracion de P debido a
que la concentracion de Fe (0.28 mg/L) limita la adsorcion de P (Figura 27).
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Figura27.  Competencia de adsorcion entre fésforo y sulfato bajo diferentes
concentraciones de ortofosfato

Por otro lado, se observo que la adsorcion de SO4% fue menor en comparacion con lade Py,
se aumentaron las concentraciones de SO4%, la adsorcion no mostro diferencias en términos
de porcentaje y concentracion (Figura 28), sélo al excluir el P de la modelacion, se observo
un aumento en la adsorcion de SO4%, pero este sin ser diferente. De la misma forma, se
observo una tendencia de disminucién en la adsorcion de P a medida que se aumento la
concentracion de SO42". Esto sugiere que la presencia de HPO4? reduce la capacidad de SO4>
de sorcidn en Fe(l11), pero no de manera importante.
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Figura 28. Competencia de adsorcion entre fosforo y sulfato bajo diferentes
concentraciones de sulfato

Estos resultados fueron comparados con la adsorcion determinada mediante modelacion
hidrogeoquimica utilizando la informacion de los reactores experimentales. Los resultados
de la adsorcion de HPO4?* y SO4% considerando la cantidad de FeCls adicionada se muestran
en las Figura 29 y Figura 30. Se adsorbe el 95% + 0.3 de HPO4? cuando se encuentra una
relacion 75:1 de Fe:P (Figura 29), mientras que la adsorcion de SO4* muestra una reduccion
en el porcentaje de adsorcion del 0.31% + 0.07. Sin embargo, la adsorcion de SO4%” es minima
en comparacion con la de HPO4?, principalmente debido a que la constante de adsorcion
(log K) de las reacciones de HPO4* y SO4% de nueve ordenes de magnitud distintas entre si
(Tabla 9) Por lo tanto, no se observaron cambios en la adsorcion de SO4? al aumentarse la
concentracion de HPO4? hasta diez veces mas.
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Figura29.  Adsorcion entre fosforo y sulfato con hierro adicionado bajo diferentes
concentraciones de ortofosfato

Por otro lado, los porcentajes de adsorcion de HPO4? y SO4% bajo diferentes concentraciones
de SO4> mostraron resultados similares. El porcentaje de adsorcion de HPO4? fue de 95.6%
+ 0.03 lo cual representa una reduccién minima segln se muestra en la Figura 30, con un
valor de 0.03%. En cuanto a la adsorcion de SO4%, se obtuvo un promedio de adsorcion de
0.32 + 0.005. Este valor fue disminuyendo a medida que la relacion Fe:S también se reducia,
partiendo de un valor inicial de 9.1 y llegando a una relacién final de 1.2 mol:mol. Esto
significa que, incluso al aumentar las concentraciones de SO4%. La adsorcion en comparacion
con la de HPO4?sigue siendo baja.
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Figura30.  Adsorcion entre fosforo y sulfato con hierro adicionado bajo diferentes
concentraciones de sulfato

Los resultados de la modelacién se aplicaron al cuerpo de agua. Una vez que se conocio la
relacién Fe:P (Tabla 16), la cual resultd ser menor (1.8) que la relacién minima reportada en
la literatura por Géachter y Miller (2003), se evalud la eficiencia de la oxigenacion a traves
de la modelaciéon hidrogeoquimica para diferentes concentraciones de OD, las cuales
variaron entre 0 y 8 mg/L.
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Figura 31. Diagrama Eh-pH para hierro con diferentes concentraciones de oxigeno

Condiciones:
Estratificacion ®m Mezcla (Tabla 12)

Para los escenarios de OD se observa en la Figura 31 que las especies disueltas (en azul) y
minerales (en naranja) fueron las mismas, y las diferencias radican en el intervalo en el que
se pueden precipitar los minerales, incluyendo la hematita. Al agregar 8 mg/L de O, la
precipitacion de dicho mineral fue dominante en el diagrama, a diferencia de cuando solo se
oxigena con 5 mg/L, donde las condiciones promedio de la presa no fueron predominantes
para la formacidn del sustrato adsorbente.

Los resultados indicaron que la concentracion de 5 mg/L permitié la formacion de un sustrato
adsorbente (Fe203), como se muestra en la Figura 31, pero no de manera predominante para
que las condiciones naturales de la presa se formara este mineral, esto es similar a lo estimado
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por CONAGUA (2015) quienes mencionan este suministro este suministro de O, mediante
la implementacion de dos oxigenadores. Por otro lado, se estimo la cantidad de O suficiente
para que este mineral fuese predominante en la presa y permita adsorber P en el agua, siendo
de 8 mg/L.
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5. Conclusiones

Con base en el objetivo principal de esta investigacion, el cual fue el de evaluar la remocion
de HPO4? mediante aplicacion de O como método para control de la eutroficacion en agua
de la presa Valle de Bravo, se pueden sugerir las siguientes conclusiones:

La modelacion hidrogeoquimica sugiere que, tanto en periodo de estratificacion
como de mezcla se forma sustrato adsorbente de Fe(ll1) como hemetita (Fe203)
en agua de fondo en la presa Valle de Bravo, aunque este sustrato no es la especie
predominante de Fe, sino Fe(ll) disuelto.

La remocion de HPO,* mediante oxigenacion aumenta con una mayor
disponibilidad de hierro y de oxigeno.

Se encontro6 que la relacion actual de Fe:P en el agua de la presa Valle de Bravo,
es de 1.9:1 (mol:mol), la cual es insuficiente para remover HPO4>; ya que se
requeriria de una relacion de 75:1 para alcanzar las concentraciones de P para el
estado mesotrofico (Pt de 0.04 mg/L). Sin embargo, no es recomendable agregar
Fe al cuerpo de agua por ser sensible a los cambios redox.

No existe competencia entre SO4>"y HPO4% por los sitios de sorcion del sustrato
de Fe(l11) en la presa Valle de Bravo.

Aun cuando se aumentaron las concentraciones de SO4%, no hubo competencia
con la adsorcion de HPO4? en el sustrato de Fe(ll1), rechazando la hipétesis de
esta investigacion.

Que no exista competencia se explica de la siguiente manera: 1) La constante de
adsorcion de SO4% en sustrato de Fe(l11) es nueve ordenes de magnitud inferior a
la de HPO4?, y 2) Las concentraciones de SO4% reportadas para la presa Valle de
Bravo son inferiores a las reportadas para los cuerpos de agua dulce, donde se ha
encontrado competencia con HPO4? en la adsorcion en sustrato de Fe(llI).

6. Recomendaciones

Con base en resultados experimentales y de modelacion hidrogeoquimica, se demuestra que
en el agua de la presa Valle de Bravo no contiene suficiente Fe para remover P del agua
mediante oxigenacién hipolimnética. Para futuros trabajos se recomienda:

1.
2.

Determinar los objetivos de remocion de P en cargas externa e interna de fosforo.

Estudiar la remocion de P en condiciones o0xicas y dimensionar el mejoramiento de
calidad del agua en la presa Valle de Bravo mediante la aplicacion combinada de
oxigeno, adsorbente selectivo de P y control de carga externa de nutrientes.

Evaluar el intercambio entre agua y sedimento de sustancias involucradas en el
saneamiento de la presa Valle de Bravo.
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8. Anexos
8.1. Andlisis de duplicados

Para conocer la incertidumbre de los resultados experimentales, se realizaron muestras por
duplicado de 10% de la poblacion total de las muestras analizadas en la fase experimental de
esta tesis. En la Figura 32 se observan los valores mas bajos graficados contra los mas altos,
encontrando una linea de tendencia de y = 0.7227x + 0.024 y R2 = 0.7337

0.3
T
c 02 e
= e
8 ° T y= 0_27227x +0.024
0.1 o e RE=0.7337
------ (]
° °
0
0.0 0.1 0.2 0.3
Lectura 2

Figura 32. Analisis de correlacion de muestras duplicadas

8.2. Programacion para la modelacion hidrogeoquimica

DATABASE C:\Program Files (x86)\USGS\Phreeqc Interactive 3.7.3-
15968\database\phreeqc.dat

TITLE Example 8.--Sorption of PO4 on hydrous iron oxides.
SURFACE_SPECIES

Hfo _sOH + H+ = Hfo_sOH2+

log_k 7.18

Hfo_sOH = Hfo_sO- + H+

log_k -8.82

Hfo_sOH + SO4-2 + H+ = Hfo_sSO4- + H20

log_ k7.78

Hfo wOH + H+ = Hfo_ wOH2+

log_k 7.18
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Hfo_ wOH = Hfo_ wO- + H+
log_k -8.82
Hfo_wOH + SO4-2 + H+ = Hfo_wSO04- + H20
log k7.78
SURFACE 1
Hfo_sOH 5e-6 600. 0.09
Hfo_ wOH 2e-4
END
SOLUTION 1#Speciate an analysis, calculate saturation indices
pH 8.1 #(

temp 18.6  # (modelacién con 18.6 y 25) #temperature in degrees Celcius,
default =25 C

pe 4.0 # (modelacion con los pe calculados para cada esecnario) #= -
log(electron activity), default = 4.

units mmol/kgw
N(5) 0.0467 # nitrogen in the form of nitrate, N(5)
N(-3) 0.0426
P 0.00042
Cl 0.1602
S(6) 0.246  # total sulfur, mainly sulfate, S(6), at pe = 4
Ca 0.3493
Mg 0.4114
Na 0.6524
K 0.1023
Fe 0.0031
SELECTED_OUTPUT
file Sle 7
reset false
USER_PUNCH
10 FORi=5.0t0 8 STEP 0.25
20 a$ = EOL$ + "USE solution 1" + CHR$(59) + " USE surface 1" + EOL$
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30a$ =a%$ + "EQUILIBRIUM_PHASES 1" + EOL$

40 a$ = a$ + " Fix_H+" + STR$(-i) + " NaOH 10.0" + EOL$
50 a$ = a$ + "END" + EOL$

60 PUNCH a$

70 NEXT i

END
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