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RESUMEN 

 

Chile enfrenta una creciente crisis hídrica, catalogada de "estrés hídrico alto" según 

el informe de 2019 del World Resources Institute del Pacto Mundial de las Naciones 

Unidas. Esta situación se caracteriza por la demanda de agua que supera la 

disponibilidad de fuentes de agua dulce en el país. El sector agrícola es el principal 

consumidor, utilizando cerca del 73% del recurso hídrico disponible.  

 

La reutilización de aguas residuales emerge como una solución clave para atenuar 

esta escasez hídrica. Entre las fuentes de agua susceptibles de reutilización se 

encuentran los lixiviados de vertedero, los cuales comúnmente son sometidos a 

tratamientos biológicos y químicos en secuencias que pueden extenderse por más 

de 60 días. El principal desafío para esta reutilización es contar con un tratamiento 

que permita alcanzar los estándares requeridos por la normativa correspondiente; 

en particular, el sodio porcentual definido como Na/(Na+Mg+Ca+K). 

 

Para abordar el tratamiento de estas aguas, la electrocoagulación se destaca como 

una alternativa ecológica, versátil y eficiente. Dentro de sus ventajas destaca que no 

requiere agentes tóxicos para su operación y la baja generación de lodos posterior 

al tratamiento. Mediante el uso de los ánodos convencionales de aluminio o hierro, 

es posible remover muchos de los contaminantes de los lixiviados de vertedero, sin 

embargo, no se logra disminuir el sodio porcentual. Así, el objetivo de esta tesis 

doctoral es diseñar, producir y testear materiales que sirvan como ánodos para ser 

utilizados en el tratamiento de lixiviados de vertederos mediante electrocoagulación, 

de manera que el agua tratada cumpla con las condiciones de calidad para ser 

utilizadas como agua de riego en agricultura. 

 

El trabajo realizado constó de tres etapas; la primera se focalizó en el desarrollo de 

un modelo predictivo que introduce un nuevo factor denominado J. Este factor, que 

relaciona la masa de coagulantes generados durante la electrocoagulación con la 

cantidad de contaminantes a remover, permitió obtener modelos que predicen la 

remoción de la demanda química de oxígeno. Los coeficientes de determinación, 
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R2, para dichos modelos fueron de 0,96 y 0,94 utilizando ánodos de aluminio y hierro, 

respectivamente. 

De acuerdo con los resultados obtenidos en los modelos, se diseñaron, produjeron 

y probaron materiales anódicos de aluminio-magnesio, con composiciones de 

magnesio entre el 6% y el 12%. Los resultados revelaron que la aleación de 88Al-

12Mg logró una remoción del 52,9% para la DQO, 98,1% en turbidez, 97,9% en 

color, dejando el agua tratada con un porcentaje de sodio porcentual por debajo del 

35% establecido como máximo permitido por la norma, y una concentración de 

aluminio de 0,008 mg/L. Estos resultados se alcanzaron con un tiempo de 

tratamiento de solo 15 min y un consumo energético considerablemente menor a los 

reportados en la literatura. 

 

Finalmente, se abordó el reusó sostenible evaluando la calidad del agua tratada 

mediante la comparación con normativas nacionales e internacionales. Se llevaron 

a cabo bioensayos para evaluar la toxicidad del agua tratada, demostrándose que 

con ella se alcanzó un índice de germinación de semillas de Lactuca sativa del 

83,2%, y que el crecimiento de estas plántulas se observó levemente afectado, 

presumiblemente debido a la alta conductividad eléctrica del lixiviado tratado. El 

enfoque integral de esta tesis de doctorado ha permitido no solo la obtención de un 

material que permite un tratamiento altamente eficaz de los lixiviados de vertedero, 

sino también una evaluación exhaustiva de la idoneidad del agua tratada para su 

reutilización. 
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Capítulo 1 

Introducción
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Los rellenos sanitarios se han considerado una solución común para la disposición 

de desechos generados por la actividad humana, ya que representan un enfoque 

relativamente simple y económico [1]. Sin embargo, según el informe "What a Waste 

2.0" del Banco Mundial, se prevé que la generación y la disposición de residuos 

sólidos (RS) a nivel mundial se duplicarán en los próximos 30 años [2]. Chile no está 

exento de esta tendencia, ya que la última Evaluación de Desempeño Ambiental 

realizada por la Organización para la Cooperación y el Desarrollo Económico 

(OCDE) coloca a Chile como el segundo país, de los 36 miembros de la OCDE, que 

más desechos deposita en rellenos sanitarios, absorbiendo más del 96% de estos 

residuos, en donde se incluyen residuos producidos por los hogares, así como los 

residuos similares recolectados por los municipios [3]. 

 

Es evidente que el crecimiento constante de la industria y la población a nivel 

nacional ha llevado a un aumento en la generación de RS. Esto, a su vez, ha dado 

lugar a problemas como malos olores, emisiones de gases de efecto invernadero, 

propagación de enfermedades y, lo que es aún más preocupante, la contaminación 

de suelos y aguas subterráneas. Esta contaminación se debe a los líquidos que 

percolan a través de los residuos sólidos, conocidos comúnmente como lixiviados 

de rellenos sanitarios [4]. 

 

En los últimos años, ha surgido con fuerza la preocupante crisis hídrica que afecta 

al mundo. La escasez de recursos hídricos es un problema que se vuelve cada vez 

más crítico, especialmente si se considera que para el año 2050 se espera que la 

demanda de agua aumente en un 30% con respecto a los niveles actuales [5]. En el 

caso de Chile, según la Política Nacional para los Recursos Hídricos de 2015, el 

país ya enfrenta un déficit de agua de 82,6 m3/s, y se proyecta que este déficit 

aumenté a 149 m3/s para el año 2030 [6]. En un contexto donde la cantidad de 

lixiviados de vertedero sanitario generados sigue en aumento y la escasez de agua 

se convierte en una necesidad apremiante, es esencial buscar soluciones ecológicas 

y eficientes para abordar estos problemas. En este sentido, la valorización de los 

lixiviados de vertedero sanitario se presenta como una estrategia fundamental para 
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garantizar la seguridad de los recursos hídricos y proporcionar una fuente valiosa de 

agua para respaldar los procesos productivos del país. 

 

En la actualidad, el tratamiento de los lixiviados de rellenos sanitarios se realiza a 

través de sistemas híbridos que incorporan etapas biológicas, de aireación y 

fisicoquímicas. Los métodos biológicos han demostrado su eficacia en el tratamiento 

de lixiviados de vertederos jóvenes [7]. En esta fase, el lixiviado tiene un elevado 

número de compuestos biodegradables que son fácilmente eliminados por estos 

sistemas, que incluyen biorreactores dinámicos de membrana [8], procesos de 

fangos activados [9] y sistemas de lagunas de aireación [10, 11]. Sin embargo, la 

calidad del lixiviado cambia a medida que envejece, y esto conduce a una 

disminución significativa en el índice de biodegradabilidad debido a la presencia de 

contaminantes biorefractarios y tóxicos difíciles de degradar, lo que reduce la 

eficacia de los tratamientos biológicos [12]. 

 

Para eliminar las especies más resistentes a la degradación, se recurre a procesos 

fisicoquímicos, y uno de los métodos destacados es la coagulación química (CQ) 

[13, 14]. La CQ implica el uso de sales inorgánicas para formar hidróxidos metálicos 

que desestabilizan y eliminan los contaminantes presentes en los lixiviados [15, 16]. 

A pesar de su eficacia en la remoción de contaminantes, la CQ se enfrenta a 

limitaciones relacionadas con el alto consumo de reactivos químicos y la generación 

de grandes cantidades de lodos como subproducto no deseado [17]. Si bien en el 

pasado se ha recurrido a métodos combinados que involucran tratamientos 

biológicos y fisicoquímicos, estos procedimientos, cumplen con las regulaciones 

actuales de descarga en el sistema de alcantarillado (según el Decreto Supremo 

601, DS601), no han logrado aportar un valor adicional al líquido residual generado. 

 

Por tanto, se evidencia la necesidad de un enfoque de tratamiento que sea capaz 

de eliminar una mayor cantidad de contaminantes de manera eficiente, al tiempo 

que sea amigable con el ambiente, reduzca los costos asociados y permita agregar 

valor al residuo líquido procedente de los rellenos sanitarios. En este contexto, la 
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electrocoagulación [18-24] se destaca como una alternativa idónea para abordar 

estos desafíos y superar las limitaciones presentes en los métodos convencionales. 

El sistema de electrocoagulación demuestra una eficacia destacada en la 

eliminación de la mayoría de los contaminantes presentes en los lixiviados de 

rellenos sanitarios, como la demanda química de oxígeno (DQO), el color, la 

turbidez, especies inorgánicas y metales pesados, entre otros [25-28]. Esto hace 

que la aplicación de esta tecnología sea una solución prometedora para lograr la 

reutilización directa de los recursos generados en los vertederos sanitarios.  

 

Un uso atractivo para el lixiviado de vertedero tratado es su uso agrícola, sin 

embargo, el principal problema para esto es, además del tiempo de tratamiento, el 

alto contenido de sodio porcentual (SP) después de ser sometido a los tratamientos 

convencionales. Este indicador, definido como Na/(Na+Mg+Ca+K), afecta 

directamente el crecimiento y rendimiento de los cultivos. Un alto contenido de sodio 

en el suelo, es decir, un aumento de la sodicidad provoca un deterioro en sus 

propiedades hidráulicas, tales como velocidad del flujo y control de la retención del 

agua, lo que afecta la absorción de agua y crecimiento de la siembra [29, 30]. 

 

Reducir los niveles de sodio resulta ser un proceso costoso y complejo, ya que su 

disminución mediante procesos electroquímicos implica reducirlo en el cátodo. La 

estrategia para afrontar el problema se centra en incrementar el denominador 

(ecuación que describe al SP) en lugar de abordar directamente su reducción. Sin 

embargo, el uso del calcio no es viable, ya que tiende a precipitar rápidamente, 

mientras que el exceso de potasio en las plantas podría provocar un aumento en la 

tasa de evapotranspiración, lo cual podría desencadenar sequía del suelo. En 

consecuencia, el magnesio surge como la opción ideal, habiendo sido previamente 

empleado como ánodo en los procesos de EC. No obstante, se presenta un desafío, 

ya que la generación de hidróxidos metálicos ocurre a pH cercanos a 9,5, lo cual 

plantea un problema, dado que las normativas establecen un valor máximo de pH 

de 9,0 para agua destinada a regadío de acuerdo con Norma Chilena NCh 1333. 
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En consecuencia, en base a lo expuesto el enfoque de esta tesis se centra en el 

desarrollo de un material compuesto a base de aluminio-magnesio destinado a servir 

como ánodo en el proceso de electrocoagulación de lixiviados de rellenos sanitarios, 

tal que permita la remoción de contaminantes de indicadores de respuestas más 

estudiados, tales como, la DQO, turbidez, color, sodio porcentual. Además, se 

llevará a cabo un análisis detallado de la concentración de metales presentes tanto 

antes como después del tratamiento. El propósito de este proyecto es contribuir a 

las actuales exigencias ambientales del país, mediante la valorización de los 

lixiviados. Se busca cumplir con las normativas establecidas, permitiendo así que 

estos lixiviados tratados puedan utilizarse como fuente de riego, promoviendo de 

esta manera prácticas más sostenibles y respetuosas con el medio ambiente. 
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1.1 Hipótesis 

 

Para el desarrollo de esta tesis de doctorado se propone trabajar con aguas de 

lixiviados de rellenos sanitarios, particularmente provenientes del Centro de Manejo 

de Residuos de Concepción S.A (CEMARC), tal que mediante la utilización de la 

tecnología propuesta se permita su valorización. Por consiguiente, se postula la 

hipótesis de que la utilización de un material apropiado como ánodo en el tratamiento 

de lixiviados de vertedero a través del proceso de electrocoagulación permitirá que 

el agua tratada alcance los niveles de contaminantes requeridos para ser utilizada 

en riego agrícola de acuerdo con los estándares entregados por la Norma Chilena 

NCh 1333. 

 

1.2 Objetivo general 

 

Desarrollar material para ser utilizado como ánodos en el tratamiento de EC de 

lixiviados de rellenos sanitarios, que permita la remoción de contaminantes y el agua 

tratada cumpla con los estándares establecidos en la norma Chilena NCh 1333, para 

ser utilizada como agua de riego. 

 

1.3 Objetivos específicos 

 

1.- Desarrollar un modelo predictivo que permita identificar las condiciones más 

favorables, desde el punto de la eficacia, para el tratamiento de lixiviado de 

vertedero mediante EC. 

2.- Diseñar un material que, al ser utilizado como ánodo, permita que los lixiviados 

tratados sean utilizados en riego agrícola cumpliendo con la normativa vigente. 

3.- Validar mediante pruebas de laboratorio que los lixiviados tratados son aptos el 

crecimiento de cultivos. 
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Capítulo 2 

Modelo predictivo 
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Los lixiviados de vertedero se caracterizan por presentar una alta concentración de 

contaminantes, que incluyen compuestos orgánicos e inorgánicos, sólidos en 

suspensión, especies nitrogenadas, metales pesados, microorganismos y un 

elevado contenido de sodio porcentual (SP), entre otros [31, 32]. Estos líquidos 

peligrosos se dividen en tres categorías según su edad: jóvenes, intermedios y 

maduros [33]. A medida que aumenta su tiempo de exposición, varían indicadores 

como la demanda química de oxígeno (DQO), la demanda biológica de oxígeno 

(DBO5), la biodegradabilidad y el pH [34, 35]. En los lixiviados maduros, las 

concentraciones de DQO son altas y perjudiciales para el medio receptor, por lo que 

la disminución de este parámetro se considera crucial para analizar tanto la 

eficiencia del tratamiento como el impacto ambiental de las aguas residuales [36]. 

 

En los últimos años, ha aumentado la cantidad de artículos científicos sobre el 

tratamiento de lixiviados mediante EC. Es crucial comprender y estimar los rangos 

de valores de las condiciones operativas del sistema, ya que la mayoría de las 

investigaciones se ha enfocado en demostrar la eficacia en la remoción de 

contaminantes con diferentes valores, por ejemplo, se ha utilizado la densidad de 

corriente entre 5 mA/cm2 a 35 mA/cm2, tiempos de electrólisis de 20 min a 240 min 

[25, 26, 37-39]. A pesar de resultados favorables, es necesario continuar estudiando 

el efecto de los parámetros operacionales debido a las amplias diferencias en los 

rangos utilizados, lo que podría ocasionar aumentos económicos y energéticos del 

sistema. Contribuir a una mayor claridad sobre los rangos de trabajo más favorables 

e influyentes para la remoción de DQO sigue siendo de interés. 

 

Consiguientemente, este capítulo tiene como objetivo contribuir con los parámetros 

más influyentes, donde cada uno de ellos se ha considerado de forma independiente 

en la remoción de DQO. Se realiza un análisis de los datos recopilados durante 

décadas sobre la eliminación de DQO. A partir de este análisis, se desarrolla y valida 

un modelo predictivo que incorpora la concentración inicial de DQO y los parámetros 

operacionales críticos. Este modelo proporciona orientación sobre las condiciones 

más favorables para eliminar la DQO en el tratamiento de lixiviados de vertedero 

mediante EC, cerrando la brecha en la investigación existente. 
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2.1 Información preliminar 

 

La EC es una tecnología ampliamente utilizada para el tratamiento de diversas 

aguas residuales, ya que combina los principios de la CQ, la floculación y la 

electroquímica, lo que resulta en una mayor eficiencia en la eliminación de 

contaminantes. La teoría subyacente en la EC y la CQ es fundamentalmente similar; 

ambas técnicas logran la eliminación de contaminantes al desestabilizar y neutralizar 

las fuerzas repulsivas que mantienen suspendidos a los contaminantes [40], como 

se observa en la Fig.1, gracias a la interacción con los hidróxidos metálicos 

generados en la solución. Posteriormente, los hidróxidos metálicos conteniendo los 

contaminantes se aglomeran y pueden separarse de la fase acuosa [41]. La 

distinción principal radica en que, en la EC, el coagulante se forma in situ mediante 

la reacción de oxidación del metal presente en el ánodo de sacrificio cuando se 

aplica una corriente eléctrica en un sistema electroquímico [42], mientras que en el 

proceso de CQ se añaden sales inorgánicas para que reaccionen con el agua y 

generen los hidróxidos [43]. 

 

 

Fig. 1. Mecanismos de desestabilización de las partículas coloidales mediante el sistema de 

EC. 

 

El proceso de EC involucra diversas etapas, que pueden ocurrir simultáneamente 

[44-46]; generación de cationes metálicos a través de la disolución del ánodo, (ii) 

producción de iones hidróxidos debido a la reducción del oxígeno del agua en el 
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cátodo, (iii) interacción de los cationes y los hidróxidos para formar los hidróxidos 

metálicos, (iv) desestabilización de las cargas superficiales de los contaminantes, 

(v) oxidación de las especies contaminantes a través de reacciones secundarias, (vi) 

formación de flóculos con los contaminantes previamente desestabilizados, y (vii) 

eliminación de los flóculos mediante sedimentación o electroflotación, que utiliza las 

burbujas de H2 generadas en el cátodo como medio de arrastre. En resumen, en la 

Fig.2, se observan las etapas que ocurren durante el sistema de EC [47]. 

 

 

Fig. 2. Interacciones ocurridas durante el tratamiento de EC. 

 

Para la producción de coagulantes mediante EC se utilizan mayoritariamente 

ánodos de aluminio o hierro. En términos generales, las reacciones químicas que se 

desarrollan en el proceso ocurren de la siguiente manera [45]: 

 

En el ánodo 

• Para el caso del aluminio 

Al(s) → Al(ac)
3+ +  3e−                 (1) 

Al(ac)
3+ + 3H2O(l)  →  Al(OH)3(s) +  3H−                         (2) 

 

• Para el caso del hierro 

Fe(s) → Fe(ac)
3+ +  3e−                 (3) 
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Fe(ac)
3+ + 3H2O(l)  →  Fe(OH)3(s) +  3H−                         (4) 

 

En el cátodo 

2H2O(l) +  2e− → 2OH− + H2(g)               (5) 

 

Dependiendo del pH presente en el medio, se generaran diferentes especies 

monoméricas y/o poliméricas de hidróxidos metálicos; por ejemplo, en el caso 

particular de utilizar aluminio como ánodo se generan las siguientes especies: 

Al(OH)2+, Al(OH)2
+, Al2(OH)2

4+, Al(OH)4
-, Al6(OH)15

3+, Al7(OH)17
4+, Al8(OH)20

4+, 

Al13(OH)34
5+, las que finalmente generan Al(OH)3 según las condiciones del sistema 

[47, 48]. En cambio, para un material anódico a base de hierro se tienen, Fe(OH)2+, 

Fe(OH)2
+, Fe2(OH)2

4+, Fe(OH)4
-, Fe2(OH)2

4+, así como también especies complejas 

férricas hidratadas con iones de hidróxidos Fe(H2O)5OH2+ , Fe(H2O)4(OH)2
+ , 

Fe(H2O)8(OH)2
4+, que finalmente se transforman en Fe(OH)3 [46, 48]. La forma 

amorfa e insoluble de los hidróxidos M(OH)3 se destaca por ser ideal para la 

remoción eficiente de contaminantes debido a su mayor área superficial activa. La 

generación de este hidróxido es altamente dependiente del pH del sistema, crucial 

para desestabilizar las especies contaminantes presentes [49].  

 

2.2 Antecedentes recopilados 

 

Los datos utilizados para realizar el análisis estadístico referente a la EC de 

lixiviados de rellenos sanitarios se recogieron de los artículos científicos publicados 

en las últimas décadas [23, 27, 28, 32, 50-89]. Se evaluaron las características del 

lixiviado, los parámetros de tratamiento y las variables respuesta en los estudios 

descritos. La inclusión se limitó a investigaciones sobre el tratamiento de lixiviados 

de rellenos sanitarios mediante EC, ya sea como proceso único o combinado con 

otros tratamientos. A continuación, se muestran las variables con más información 

registrada (Tabla 1) en las diferentes investigaciones analizadas, representadas por 

la cantidad de puntos disponibles (en porcentaje respecto al total recopilado) y la 

cantidad de artículos desde los que se extrajeron las observaciones de cada una. 
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Tabla 1. Observación disponible de cada variable registrada, categórica, numérica y variables 

respuesta, basadas en las investigaciones asociadas al tratamiento de lixiviado de vertedero 

mediante EC. 

 

Variables de entrada y 
condiciones de operación 

N° de puntos 
(%) 

N° de referencias 
C

a
te

g
ó

ri
c

a
s
 Material anódico 100,0 45 

Aluminio 51,0 32 

Hierro  50,6 29 

Acero inoxidable  2,5 2 

Magnesio 0,6 1 

Material catódico  60,3 23 

 N
u

m
é

ri
c

a
s
 

Tiempo de operación  99,0 38 

pH inicial 95,2 37 

Densidad de corriente 89,4 33 

Distancia entre electrodos 87,7 34 

Área expuesta 81,4 30 

Volumen tratado 98,9 37 

Razón área/volumen 80,0 28 

Concentración inicial DQO 93,2 32 

Turbidez inicial 71,0 21 

Concentración NaCl  9,8 5 

Voltaje aplicado 9,3 7 

Número de electrodos 89,3 32 

Agitación  58,7 20 

  Variables de respuesta 
N° de puntos 

(%) 
 N° de referencias 

  Remoción DQO 77,1 39 
 Remoción turbidez 15,7 13 
 Remoción color 18,1 16 
 Remoción TSS 12,2 7 

 Remoción especies 
nitrogenadas 

21,1 21 

 pH final 12,5 10 
 Consumo energético 13,3 13 
 Conductividad final 6,0 5 
 Remoción BOD 3,1 4 
 Remoción TOC 7,1 6 

  Remoción DOC 1,6 3 
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La Tabla 1 refleja que la mayoría de las investigaciones se centran en el tratamiento 

de EC utilizando materiales anódicos basados en aluminio o hierro. Esto se debe a 

que estos metales poseen una mayor valencia en comparación con otros metales 

empleados en EC, como magnesio, zinc o cobre [90, 91]. Esto permite una 

desestabilización más eficiente de las partículas con una menor concentración del 

coagulante. Además, el aluminio y el hierro están ampliamente disponibles en el 

mercado, son de bajo costo y no tóxicos [4, 47]. Por otro lado, para el caso del 

material catódico, generalmente se utiliza el mismo material que el ánodo [47], sin 

embargo, existen algunos reportes en la literatura en donde se trabaja con grafito, 

cobre, níquel o acero inoxidable entre otros [23, 32, 54-58]. 

 

En las investigaciones se observa una clara tendencia, donde la remoción de la DQO 

es el parámetro de respuesta más estudiado, seguido de la remoción de especies 

nitrogenadas, color y turbidez. A pesar de que las investigaciones sobre la remoción 

de especies nitrogenadas representan un 21,1% de la información disponible, los 

parámetros registrados presentaron una gran dispersión, incluyendo medidas de 

remoción de NH4-N, NH3-N, nitrógeno total Kjeldahl (TKN) y nitrógeno total (TN), que 

no pueden ser agrupados de manera coherente desde una perspectiva teórica de 

comportamiento. Por lo tanto, la variable de respuesta seleccionada para la 

estandarización de las condiciones de trabajo del sistema electroquímico es la DQO. 

Además, las agencias reguladoras del agua consideran que la DQO es el parámetro 

más adecuado para evaluar la eficacia del tratamiento de residuos industriales 

líquidos (RILs) [36]. 

 

Al analizar los datos y considerando la magnitud de cada variable, se optó por 

investigar los parámetros más influyentes en el sistema de EC con respecto a la 

remoción de la DQO. La meta es abarcar la mayor variabilidad posible y comprender 

el proceso en su totalidad. Estos parámetros incluyen el material anódico, la 

densidad de corriente, el tiempo de electrólisis, el pH inicial del lixiviado, la distancia 

entre electrodos, la relación área de electrodo/volumen de RIL tratado y la 

concentración inicial de DQO. 
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Es importante destacar que todos los puntos de datos utilizados cuentan con 

información para las variables de entrada seleccionadas. Asimismo, se debe 

mencionar que existen otras fuentes de variabilidad que no se abordan en este 

análisis, como la conductividad eléctrica del lixiviado, la turbidez, concentración de 

NaCl, entre otros. Para caracterizar la distribución de los valores de las variables de 

entrada y de respuesta se calcularon medias, desviaciones estándar, rangos, 

curtosis y sesgo normalizados. Se normalizaron los datos de la variable respuesta 

excluyendo aquellos valores con curtosis y sesgo fuera del rango de -2 a 2. La 

elección de un método de análisis estadístico u otro fue dependiente de la 

información observada en la caracterización inicial de los datos. Todos los análisis 

se llevaron a cabo utilizando el software STATGRAPHICS Centurion XVII. 

 

2.3 Análisis de variables no numéricas 

 

El material utilizado en el ánodo de un sistema de EC desempeña un papel 

fundamental al determinar las especies electrodisueltas responsables de la 

formación de hidróxidos metálicos [41, 47]. Estos mecanismos de acción son 

sensibles al pH y la densidad de corriente, lo que a su vez influye en la eficiencia del 

proceso. Para evaluar el efecto del material anódico en la eliminación de DQO, se 

analizaron un total de 519 puntos de datos, de los cuales 208 corresponden a 

experimentos con ánodos de aluminio y 311 a experimentos con ánodos de hierro. 

 

Se llevó a cabo una Comparación de Muestras Independientes utilizando pruebas 

de hipótesis estadísticas (Prueba t, Prueba–F,), lo que proporcionó un análisis 

detallado de las diferencias entre los dos grupos de datos, según se muestra en la 

Tabla 2. Los resultados revelaron que, en promedio, se logra una remoción del 

32,71% ± 2,09% de DQO con ánodos de aluminio, mientras que con ánodos de 

hierro se alcanza una remoción del 41,99% ± 1,89%. Esto indica, en un primer 

análisis, un mejor rendimiento de la EC con ánodos de hierro, lo que se respalda 

con un intervalo de confianza del 95%, como se muestra en el gráfico de caja y 

bigotes de la Fig. 3. 
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Tabla 2. Resumen estadístico de los puntos de eliminación de DQO utilizados en los análisis, 

separados por material de ánodo. 

Estadístico DQO (Al) DQO (Fe) 

Tamaño muestral 208 311 

Promedio muestral 32,71 41,99 

Desviación Estándar muestral 15,30 16,90 

Mínimo muestral 0,00 5,20 

Máximo muestral 70,00 81,0 

Sesgo Estandarizado 1,36 1,97 

Curtosis Estandarizada -1,12 -1,76 

 

 

Fig. 3. Gráfico de Caja y Bigotes dual, que ilustra las distribuciones de las muestras de 

remoción de DQO obtenidas con aluminio y hierro como materiales anódicos. 

 

En un análisis adicional, se evaluaron las condiciones experimentales que llevaron 

a los resultados de remoción mencionados anteriormente. Para esto, se compararon 

los rangos, promedios y desviaciones estándar de las variables numéricas en 

función del material del ánodo, considerando su posible influencia en el rendimiento 

de cada material y, por lo tanto, en los resultados de remoción de DQO. Los 

resultados de esta evaluación se presentan en la Tabla 3. Es importante destacar 

que se observaron desviaciones estándar significativamente altas en las variables 

numéricas consideradas para ambos grupos, tanto para ánodos de aluminio como 

para ánodos de hierro. Esta alta dispersión de datos en los experimentos informados 

indica una variabilidad considerable en las condiciones de operación, lo que podría 
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explicar la disparidad en los resultados de remoción de DQO reportados en la 

literatura. 

 

Tabla 3. Resumen estadístico de las variables operacionales para la totalidad de experimentos 

de EC sobre la eliminación de DQO, separados según el material de ánodo usado: aluminio y 

hierro. 

 Ánodo 
Densidad de 

corriente 
(mA/cm2) 

Tiempo 
(min) 

pH 
Distancia 

electrodos 
(cm) 

Razón 
A/V 

(m2/m3) 

Con. inicial 
DQO 

(mg/L) 

Remoción 
DQO (%) 

Promedio 

Al 

20,6 58 7,5 2,5 14,1 4431 32,7 
Mínimo 2,3 5 3,0 0,5 3,0 200 0,0 
Máximo 128,6 210 12,0 6,5 56,0 31200 70,0 
Desviación 

estándar 
28,9 59 1,1 1,3 15,9 8605 15,3 

Promedio 

Fe 

23,1 50 6,7 1,7 21,8 12693 41,9 
Mínimo 0,5 1 0,9 0,2 4,5 341 5,2 
Máximo 100 180 11,1 6,5 56,0 44900 81,0 
Desviación 

estándar 
20,6 38 1,6 1,8 15,3 8451 16,9 

 

 

Los datos revelan que la concentración promedio de DQO inicial en el lixiviado 

tratado con ánodos de aluminio es menor que la del grupo tratado con ánodos de 

hierro. A pesar de que las densidades de corriente medias registradas para ambos 

grupos no difieren significativamente, se obtiene una mayor eliminación de DQO 

utilizando ánodos de hierro. Esto es un resultado inesperado, ya que, bajo 

condiciones similares de densidad de corriente, se esperaría que el aluminio 

generara una mayor remoción de DQO. Sin embargo, este fenómeno podría 

atribuirse a la tendencia del aluminio a formar una capa de óxido en su superficie, lo 

que podría inhibir la disolución del metal durante el proceso de EC a mayores 

densidades de corriente. Esta capa de óxido afectaría directamente la generación 

de hidróxidos metálicos y, por ende, la eliminación de DQO [92]. 

A medida que se incrementa la densidad de corriente aplicada en un sistema de EC, 

es sabido que se aumenta la probabilidad de generar una mayor concentración de 

hidróxidos metálicos, lo que conlleva a una mayor eliminación de contaminantes [46, 

92]. No obstante, se debe tener en cuenta que por encima de ciertos valores de 

densidad de corriente, existe el riesgo de un uso ineficiente de la energía eléctrica, 
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lo cual puede resultar en un aumento de la temperatura del lixiviado o la generación 

de reacciones secundarias no deseadas [14]. Algunas de las reacciones 

secundarias informadas en la literatura incluyen la oxidación del agua, la formación 

de iones hidronio y la oxidación de compuestos clorados [93, 94]. En relación con el 

proceso de EC en sí, una alta densidad de corriente podría llevar a una sobredosis 

de iones metálicos, lo que causaría la redispersión y la alteración de la carga de las 

partículas coloidales, lo que, en última instancia, disminuiría la eficacia de remoción 

de contaminantes por parte de los coagulantes [47]. 

 

Continuando la discusión sobre variables que influyen en la remoción de la variable 

respuesta, un parámetro importante en el sistema de EC es la relación entre el área 

expuesta de los electrodos y el volumen de agua tratada, comúnmente descrita 

como relación área/volumen (RA/V). De acuerdo con los datos analizados, el valor 

medio de la RA/V para el grupo que utilizó ánodos de aluminio fue de 14,1 m2/m3, 

mientras que para los ánodos de hierro fue de 21,8 m2/m3. Un artículo de revisión 

publicado por Hakizimana et al. [47] estipula que esta razón comprendida entre         

15 m2/m3 y 45 m2/m3 permite optimizar la eliminación de DQO a tiempos de 

electrólisis y densidades de corriente más bajos. Asimismo, otras investigaciones 

han demostrado que aumento de la razón RA/V hasta un valor de 34.6 m2/m3 conduce 

a una disminución del tiempo necesario para el tratamiento a una densidad de 

corriente fija [95]. Estos factores podrían explicar el mejor rendimiento de los ánodos 

de hierro en los datos en estudio, aunque se debe tener en cuenta que realizar el 

análisis particular para cada variable, independiente de las otras, no es realista. 

 

En cuanto a la variable de pH, se ha informado que el intervalo óptimo para la 

eliminación de la DQO es de 4,4 a 9,3 cuando se utilizan ánodos de aluminio y de 

6,2 a 9,5 para los ánodos de hierro [46]. En el caso de los ánodos de aluminio con 

pH superior a 9,5, los hidróxidos metálicos de Al(OH)3 - coagulante insoluble 

encargado de remover los contaminantes - se transforman en hidróxidos más 

débiles y solubles Al(OH)4
-, lo que perjudica la eliminación de especies 

contaminantes [96]. Por su parte, cuando se utilizan ánodos de hierro a pH inferior 

o igual a 4, la cantidad de hidróxidos amorfos e insolubles (Fe(OH)3) disminuye, 
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mientras que el número de hidróxidos solubles, como Fe(OH)4, aumenta [4]. Los 

hidróxidos solubles no pueden eliminar especies contaminantes, por lo tanto, su 

presencia disminuye la eliminación de DQO [97], contribuyendo solo al aumento del 

consumo energético del sistema.  

 

En el análisis de los datos se observó una baja remoción de DQO en los estudios 

que utilizan tiempos de operación inferiores a 15 min, independientemente del 

material anódico utilizado. Esta leve disminución del contaminante puede ser 

atribuida a la baja concentración de Al3+ o Fe3+ alcanzada al inicio del proceso, lo 

que resulta en una menor formación de flóculos y, por consiguiente, en una 

reducción de la eliminación de contaminantes [64]. Sin embargo, es importante 

destacar que la concentración de iones generados por la oxidación anódica también 

depende de factores como la densidad de corriente y de la RA/V. Al mismo tiempo, 

la eliminación de contaminantes en el proceso de EC alcanza un valor constante 

después de un cierto tiempo, lo que sugiere una eliminación máxima y un punto 

específico en el que el proceso es más efectivo [94]; más allá de este tiempo las 

cargas superficiales de los contaminantes se redistribuyen debido al exceso de 

coagulantes disminuyendo la eficiencia [98]. El tiempo necesario para alcanzar esta 

eliminación máxima varía según la composición de la solución tratada y los 

parámetros operativos específicos de la EC [94].  

 

2.4 Análisis de variables numéricas 

 

En esta sección se realiza un análisis detallado de cómo las variables operacionales 

seleccionadas afectan la variable respuesta principal, es decir, la DQO. Se llevó a 

cabo una selección de modelos de regresión, considerando todas las posibles 

combinaciones de 0 a 6 variables independientes y comparando estos modelos 

según el coeficiente de determinación R-cuadrado ajustado (R2). De esta manera, 

se identificó la combinación de variables que mejor se ajusta a la respuesta deseada. 

Luego, se procedió a realizar una regresión múltiple lineal, sin considerar la 

interacción entre las variables, ya que se trataron como independientes. Esto 
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permitió comparar los coeficientes de la ecuación una vez que se normalizó el 

modelo. Los coeficientes normalizados del modelo ayudan a determinar la influencia 

de cada variable en el ajuste y, por ende, en los niveles de DQO eliminada. Se utilizó 

el método de mínimos cuadrados ordinarios para ajustar todas las regresiones. En 

general, la forma de las regresiones lineales múltiples, para n observaciones (i = 1, 

..., n) y p variables predictoras independientes, viene dada por la ecuación (6): 

 

 𝑦𝑖 = 𝑏0 + 𝑏1 ∙ 𝑥𝑖1 + 𝑏2 ∙ 𝑥𝑖2 + ⋯ + 𝑏𝑘 ∙ 𝑥𝑖𝑘 + 𝜀𝑖 (6) 

 

Donde, 

• yi es la “i-ésima” observación de la variable dependiente. 

• xij es la “i-´ésima” observación de la j variable independiente predictora, con j 

= 1,…,k. 

• bj son los coeficientes parciales de regresión a estimar, j = 1,…, k. 

• b0 es el intercepto. 

• εi es el error o residual del modelo asociado a la “i-ésima” observación. 

 

Así, la forma estandarizada de la regresión está dada por: 

 

 𝑧𝑖 = 𝛽1 ∙ 𝑥1 + 𝛽2 ∙ 𝑥2 + ⋯ + 𝛽𝑘 ∙ 𝑥𝑘 (7) 

 

                                             𝛽𝑗 = 𝑏𝑗 ∙
𝜎𝑥𝑗

𝜎𝑦
  (8) 

   

Donde, 

• 𝛽𝑗 es el coeficiente estandarizado para la “j” variable predictora, j = 1,…k. 

• 𝜎𝑥𝑗
 es la desviación estándar de la muestra que comprende la totalidad de 

observaciones de la variable predictora xj. 

• 𝜎𝑦 es la desviación estándar de la muestra que comprende la totalidad de 

observaciones de la variable dependiente y. 
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La forma estandarizada finalizada en la ecuación (8) permite la comparación de los 

coeficientes de la regresión, lo que facilita la determinación del grado de influencia 

de cada variable independiente sobre la variable dependiente. Esta transformación 

cambia la interpretación de las unidades de medida originales de cada variable xj a 

unidades de desviaciones estándar, lo que hace que los coeficientes sean 

comparables en una escala común. 

 

Descritas las ecuaciones se procedió a desarrollar un modelo predictivo a través de 

regresiones múltiples, lo que condujo a las ecuaciones (9) y (10). Estas ecuaciones 

representan la primera aproximación a un modelo predictivo de eliminación de DQO 

en función de las seis variables independientes de interés. La ecuación (9) 

corresponde al ajuste para la remoción de DQO utilizando ánodos de aluminio, 

mientras que la ecuación (10) se aplica al caso de ánodos de hierro. 

 

𝐷𝑄𝑂 𝑅𝑒𝑚𝐴𝑙 = 0,00193 ∙ 𝑖 + 0,503 ∙ 𝑡𝑜𝑝 + 0,0567 ∙ 𝑝𝐻𝑖𝑛 + 0,0868 ∙ 𝑑𝑒 − 0,00660 ∙

𝑅𝐴/𝑉 + 0,595 ∙ 𝐷𝑄𝑂𝑖𝑛      (9) 

 

DQO 𝑅𝑒𝑚𝐹𝑒 = −0,0149 ∙ 𝑖 + 0,288 ∙ 𝑡𝑜𝑝 + 0,0677 ∙ 𝑝𝐻𝑖𝑛 + 0,0408 ∙ 𝑑𝑒 +

0,0423 ∙  𝑅𝐴/𝑉 + 0,395 ∙ 𝐷𝑄𝑂𝑖𝑛     (10) 

 

Donde, 

• 𝑖 es la densidad de corriente en mA/cm2. 

• top es el tiempo de electrólisis en minutos. 

• pHin corresponde al pH inicial del lixiviado. 

• de equivale a la distancia entre los electrodos en cm. 

• RA/V  concierne a la relación área/volumen en m2/m3. 

• DQOin es la concentración inicial de DQO en el lixiviado en mg/L. 

• DQO 𝑅𝑒𝑚𝐴𝑙 y DQO 𝑅𝑒𝑚𝐹𝑒, remoción de DQO utilizando ánodos de aluminio y 

hierro, respectivamente (%). 
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Lamentablemente, los valores de R2 ajustado para la ecuación (9) y (10) resultaron 

ser bajos, alcanzando solamente 0,44 y 0,23, correspondientemente. Además, se 

observaron errores de estimación estándar de 11,45 y 15,10, y errores absolutos 

medios de 9,01 y 11,69 para las ecuaciones de ánodos de aluminio y hierro, 

respectivamente. A pesar de que se identificó una relación estadísticamente 

significativa entre las variables en ambos ajustes, con un nivel de confianza del 95%, 

es evidente que los modelos tienen limitaciones en cuanto a su capacidad de 

predicción. Como resultado, se decidió estandarizar los datos por las desviaciones 

estándar de cada variable para obtener modelos más adecuados, lo que condujo a 

las ecuaciones (11) y (12) para los grupos de muestra de aluminio y hierro, 

respectivamente. 

 

𝐷𝑄𝑂 𝑅𝑒𝑚𝐴𝑙 = 0,00193 ∙ 𝑖 + 0,503 ∙ 𝑡𝑜𝑝 + 0,0567 ∙ 𝑝𝐻𝑖𝑛 + 0,0868 ∙ 𝑑𝑒 − 0,00660 ∙

𝑅𝐴/𝑉 + 0,595 ∙ 𝐷𝑄𝑂𝑖𝑛      (11) 

 

DQO 𝑅𝑒𝑚𝐹𝑒 = −0,0149 ∙ 𝑖 + 0,288 ∙ 𝑡𝑜𝑝 + 0,0677 ∙ 𝑝𝐻𝑖𝑛 + 0,0408 ∙ 𝑑𝑒 +

0,0423 ∙  𝑅𝐴/𝑉 + 0,395 ∙ 𝐷𝑄𝑂𝑖𝑛     (12) 

 

 

Las ecuaciones estandarizadas (ecuación (11) y ecuación (12)) permiten evaluar la 

influencia de cada variable en los ajustes, y al analizar los coeficientes de cada 

modelo desarrollado, se puede concluir que la concentración inicial de DQO y el 

tiempo de electrólisis son las variables más influyentes en la eliminación de la DQO. 

Estas dos variables tienen un efecto aproximadamente un orden de magnitud mayor 

que el resto de las variables estudiadas en ambos casos, ya sea con ánodos de 

aluminio o hierro. Además, estas dos variables mostraron una correlación 

significativa con los datos de remoción de DQO observados, con valores de 

correlación de Pearson de 0,45 y 0,33 para la concentración inicial de DQO y el 

tiempo de electrólisis en el caso del aluminio, y valores de 0,38 y 0,23 en el caso del 

hierro (ver Tabla 4). 
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Tabla 4. Correlación de Pearson entre la remoción de DQO y las variables operacionales 

numéricas analizadas para ánodos de aluminio y hierro. 

parámetro  Densidad de 
corriente 

 
Tiempo 

 
pH 

 
Distancia 

electrodos 

 
Razón 

A/V 

 
Conc. 
Inicial 
DQO 

Correlación de Pearson 
 

Al 

0,05 0,33 0,24 0,04 0,23 0,45 

Tamaño Muestra 
 

208 208 208 208 208 208 

Correlación de Pearson 
 

Fe 

0,03 0,23 0,08 0,09 0,02 0,38 

Tamaño muestra 
 

311 311 311 311 311 311 

 

Las variables de entrada que mostraron una menor relevancia en las ecuaciones 

estandarizadas son la distancia entre electrodos y el pH inicial en la ecuación (11), 

y el pH inicial y la RA/V en la ecuación (12). Además, contrario a lo esperado según 

la teoría de EC, en ambos modelos predictivos la densidad de corriente parece tener 

el menor efecto en la eliminación de la DQO. Esto puede deberse a que la acción 

de la densidad de corriente se refleja de manera más completa al considerarla junto 

con otras variables relacionadas con la dosificación de iones metálicos, como el 

tiempo de electrólisis. La relación entre la corriente aplicada al sistema y el tiempo 

de electrólisis influye en la concentración de los iones metálicos generados por 

unidad de tiempo [41]. Por lo tanto, el tiempo de electrólisis es un factor crítico para 

lograr la máxima eliminación de contaminantes, independientemente del valor fijo de 

la densidad de corriente; una vez alcanzado el tiempo más favorable, los otros 

parámetros operativos no presentan un efecto adicional en la reducción de la DQO 

[94]. 

Con el objetivo de mejorar la precisión de los ajustes, se llevaron a cabo nuevos 

modelos que incorporaron variables más significativas, y se implementó un enfoque 

logarítmico para modelar el tiempo, tal como se describe en las referencias [67, 98]. 

Los resultados de estos nuevos modelos demostraron una mejora en el R2 

alcanzando un valor de 0.60 para los ánodos de aluminio a través de la ecuación 

(13) y un valor de 0.41 para los ánodos de hierro empleando la ecuación (14). A 

pesar de este incremento en la capacidad descriptiva de los modelos, es importante 
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destacar que los valores de R2 siguen siendo bajos, lo que indica que aún existe una 

porción sustancial de la variabilidad en los datos que no ha sido explicada por estos 

modelos. Además, se observaron errores estándar de estimación y errores 

absolutos medios que se mantienen en niveles elevados, lo que sugiere que las 

predicciones no son precisas y que podrían requerirse exploraciones adicionales 

para lograr una mayor explicación de la variabilidad en los datos. 

 

DQO 𝑅𝑒𝑚𝐴𝑙 = 17,4761 ∙ 𝑙𝑜𝑔(𝑡𝑜𝑝 + 1) + 0,00114174 ∙ 𝐶𝑂𝐷𝑖𝑛         (13) 

 

DQO 𝑅𝑒𝑚𝐹𝑒 = 17,4511 ∙ 𝑙𝑜𝑔(𝑡𝑜𝑝 + 1) +  0,00124438 ∙ 𝐶𝑂𝐷𝑖𝑛          (14) 

 

Los valores de R2 obtenidos hasta el momento sugieren que los modelos predictivos 

utilizados no ofrecen una forma confiable de predecir la eliminación de la DQO en el 

proceso de EC de lixiviados de vertedero. Esta falta de fiabilidad se debe, en gran 

medida, a la dispersión de los datos presentes en la literatura y a la amplia gama de 

condiciones experimentales utilizadas en los estudios reportados. Estos factores, sin 

duda, dificultan la creación de un modelo predictivo preciso mediante un análisis 

matemático simple. En vista de esto, se hace necesario abordar la modelación con 

un enfoque más complejo, que tenga en cuenta la diversidad de variables y 

condiciones para lograr una mejor comprensión y predicción de la eliminación de la 

DQO en el proceso de EC de lixiviados de vertedero. 

Así, con el propósito de encontrar una mejor correlación entre la gran cantidad de 

datos informados, se desarrolló un modelo conceptual que abarca la mayoría de las 

variables relevantes en el estudio, centrándose especialmente en la cantidad de 

coagulante suministrado. Según la ley de Faraday, expresada en la ecuación (15) 

[99], la masa de metal oxidado en el ánodo está directamente relacionada tanto con 

la corriente que circula a través del sistema como con el tiempo de electrólisis. Esta 

masa de metal oxidado, de manera lógica, guarda una relación estrecha con la 

disponibilidad de iones metálicos necesarios para la generación de coagulantes. 
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𝑚 =
(𝐼∙𝑡∙𝑀)

𝑧∙𝐹
      (15) 

 

Donde, 

• I es la intensidad de corriente que circula por el sistema (A). 

• t es el tiempo de electrólisis (s). 

• M es la masa atómica del elemento que se oxida (g/mol). 

• F es la constante de Faraday (96.485,3 C/mol). 

• Z es el número de electrones intercambiados en la semirreacción anódica. 

 

El inicio del desarrollo de un nuevo modelo predictivo implica la introducción de un 

factor que se ha denominado "J," que representa la relación entre la masa de metal 

disponible para la generación de coagulantes y la cantidad inicial del contaminante 

que se pretende eliminar, en este caso puntual, la DQO. Este factor "J" cuantifica la 

capacidad efectiva del sistema de EC para la remoción de DQO en condiciones 

específicas de operación y se calcula utilizando la ecuación (16): 

 

𝐽 =
masa de metal disponible para generar coagulantes 

masa inicial de DQO 
% =

(
𝐼∙𝑡∙𝑀

𝑧∙𝐹
)

masa inicial de DQO 
 𝑥 100                 

(16) 

Es ampliamente sabido que la relación entre el área y el volumen es un parámetro 

crítico en el diseño de un reactor de EC, especialmente al considerar la ampliación 

del sistema a nivel industrial [47]. La selección adecuada de esta relación puede 

tener un impacto significativo en la reducción de los costos energéticos y en la 

maximización de la eliminación de contaminantes. Con esta premisa en mente, 

resulta esencial incorporar este factor en el cálculo. Por lo tanto, la concentración 

inicial de DQO en masa se ha multiplicado por 1 en términos de volumen/volumen, 

y después de realizar las modificaciones pertinentes, se obtiene la ecuación (17). 

 

𝐽 =
𝑖∙𝑡∙𝑀∙𝑅𝐴/𝑉

𝐷𝑄𝑂𝑖∙𝑧∙𝐹
 𝑥 60,000    (17) 
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Donde, 

• DQOi es la concentración inicial de DQO (mg/L). 

• RA/V es la razón área/volumen (m-1). 

 

Con la nueva expresión (ecuación (17)), los datos de eliminación de DQO se 

ajustaron en función del Factor J. Los modelos predictivos, expresados en las 

ecuaciones (18) y (19), lograron alcanzar valores de R2 de 0,96 y 0,94 para los 

grupos de muestras con ánodos de aluminio y hierro, respectivamente. Estos valores 

de R2 representan un notable avance en el ajuste estadístico del modelo con 

respecto a los valores previamente obtenidos, que eran de 0,60 para el aluminio y 

0,41 para los casos de ánodos de hierro. 

El notorio incremento en los valores de R2 para las nuevas ecuaciones refleja una 

mayor capacidad para estimar con precisión la relación entre las variables 

operacionales, que incluyen la densidad de corriente, el tiempo, la RA/V y la 

concentración inicial de DQO, con la variable respuesta DQO. Además, los bajos 

valores del error estándar de estimación y del error absoluto medio, 6,6 y 5,5, para 

el conjunto de aluminio, y 9,4 y 7,4, para el hierro, indican un buen ajuste del modelo 

a los datos utilizados. Esto sugiere que los modelos tienen un comportamiento 

predictivo sólido, lo que permite realizar estimaciones más precisas y confiables de 

la eliminación de DQO en función de las variables operacionales consideradas. 

 

𝐷𝑄𝑂 𝑅𝑒𝑚𝐴𝑙(%) = 9,54 ∙ ln 𝐽                                           (18) 

𝐷𝑄𝑂 𝑅𝑒𝑚𝐹𝑒(%) = 11,14 ∙ ln 𝐽    (19) 

 

En la Fig. 4, se muestran los puntos observados de la variable de respuesta 

estudiada en relación con los valores predichos por el modelo ajustado. Los datos 

están dispuestos a lo largo de una curva tipo logarítmica, lo que indica un 

comportamiento coherente entre los datos utilizados. La línea negra más ancha en 

el gráfico representa las ecuaciones ((18) o (19)), las líneas de color verde 

representan los límites de confianza y las líneas punteadas indican los límites 
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máximos y mínimos de eliminación de DQO según las predicciones de los modelos. 

Los cuadrados azules representan el valor del Factor J calculado para los datos 

bibliográficos junto con el correspondiente valor de eliminación de DQO en 

porcentaje. 

 

De los gráficos se pueden extraer dos observaciones importantes. En primer lugar, 

se nota que una vez que se ha disuelto cierta cantidad de metal anódico en relación 

con la cantidad inicial de DQO, la capacidad de remoción del proceso de EC no 

mejora significativamente. Esto sugiere que existe una proporción óptima de metal 

liberado por unidad de DQO a tratar, más allá de la cual agregar más metal no resulta 

en una mejora significativa en la eliminación de DQO. En segundo lugar, se observa 

que el valor óptimo de J para los datos obtenidos utilizando ánodos de hierro es 

considerablemente menor que el de los ánodos de aluminio. Esto podría indicar que 

el hierro es un material más eficiente en términos de la eliminación de DQO en 

comparación con el aluminio, especialmente a valores más bajos de J. Esta 

información es valiosa para la selección de materiales de ánodo en el proceso de 

EC y para optimizar las condiciones operativas para la remoción eficiente de DQO. 
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Fig. 4. Modelo predictivo de eliminación de DQO (%) en función del factor J para datos 

obtenidos con ánodos de aluminio a) y ánodos de hierro b). 

 

2.5 Validación experimental del modelo predictivo 

La validación del modelo propuesto para el sistema de EC se llevó a cabo utilizando 

muestras de lixiviados de vertedero obtenidas del Centro de Manejo de Residuos en 

Concepción, Chile. En estos experimentos, se empleó un montaje de dos electrodos 

que se conectaron a una fuente de alimentación digital DC modelo GPR-30H10D. 

Cada prueba consistió en el tratamiento de 100 mL de lixiviado de vertedero con una 

agitación electromagnética constante de 80 revoluciones por minuto. 

Los electrodos, que en total tenían un área efectiva de 6,25 cm2, se dispusieron de 

manera paralela. Cabe señalar que, antes de cada prueba, los electrodos se 

sometieron a un proceso de lijado utilizando SiC #600 y se limpiaron mediante un 

baño de agua desionizada con aplicación de ultrasonido durante 10 min. Esta 

preparación y condiciones de prueba controladas aseguran la consistencia y la 

calidad de los datos recopilados para validar el modelo propuesto en el proceso de 

EC. El esquema del sistema se muestra en la Fig.5. 
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Fig. 5. Esquema del proceso EC. 1: solución de lixiviado de relleno sanitario, 2: agitador 

magnético de barra, 3: agitador magnético digital y 4: material anódico. 

La elección de utilizar hierro como material anódico se basó en que requiere tiempos 

de tratamiento más cortos y es capaz de generar una mayor eliminación de DQO, 

según lo observado en los datos analizados y predicho por el modelo. Los valores 

de densidad de corriente fueron seleccionados siguiendo las recomendaciones de 

investigaciones previas, abarcando un rango de 11 a 7 mA/cm2, con un enfoque en 

la comparación de condiciones operativas que buscan minimizar el consumo 

energético [54, 58, 100]. En cuanto al tiempo, se estudió un intervalo de 12 a 90 min 

con el propósito de examinar el comportamiento de la remoción durante tratamientos 

más prolongados. Además, se utilizó una distancia entre electrodos de 1 cm, 

configuración propicia para aumentar el flujo hidrodinámico de la solución debido a 

la generación de burbujas gaseosas en el sistema. Esto, a su vez, mejora la 

transferencia de masa y la velocidad de reacción entre las especies contaminantes 

y los hidróxidos metálicos presentes en el proceso electroquímico. Como resultado, 

se logra una mayor eficiencia en la eliminación de contaminantes en el sistema [101]. 

El procedimiento descrito involucró el uso de diferentes concentraciones de DQO en 

las muestras de lixiviado de vertedero, y cuando fue necesario, se diluyeron las 

muestras con agua destilada. Se llevaron a cabo mediciones de DQO antes y 
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después del tratamiento con EC utilizando un equipo Merck Spectroquant NOVA 60 

y siguiendo el procedimiento EPA 410.4, método estándar 5220. 

El pH solo se realizó en la muestra de lixiviado que fue diluida, ya que el pH se 

mantuvo en el valor inicial del lixiviado (8.1), la solución se modificó con ácido 

clorhídrico. La estandarización del pH al valor inicial del lixiviado se justifica por el 

enfoque de esta sección, que tiene como objetivo validar las variables operacionales 

de entrada incluidas en el factor J y la variable respuesta DQO, y por lo tanto, se 

busca mantener las condiciones iniciales del lixiviado inalteradas para evaluar la 

eficacia del modelo predictivo en estas condiciones. La eliminación de DQO se 

calculó mediante la ecuación (20), en la que Ci y Cf representan los valores de DQO 

inicial y final, respectivamente. 

 

𝑅𝑒𝑚𝑜𝑐𝑖ó𝑛(%) =
𝐶𝑖−𝐶𝑓

𝐶𝑖
𝑥 100     (20) 

 

La Tabla 5 proporciona las condiciones experimentales y los resultados de 

eliminación de DQO obtenidos tanto experimentalmente como a través del modelo 

predictivo. Los resultados muestran que la eliminación predicha por el modelo y la 

obtenida experimentalmente tienen una diferencia aceptable, que no supera el 8,4%. 

Esto sugiere que el modelo se ajusta en gran medida a los valores predichos de 

remoción, lo que respalda su utilidad y precisión. En cuanto a la influencia del tiempo 

de electrólisis, se observa que a medida que aumenta el tiempo de operación, la 

cantidad de remoción de DQO también aumenta en todos los ensayos descritos en 

la Tabla 5. Sin embargo, experimentalmente, se observa que utilizar un tiempo de 

70 min resulta en una eliminación del 38,3%, mientras que un tiempo de operación 

de 90 min conlleva a una reducción del 42,1% de DQO. La diferencia entre estas 

dos condiciones no supera el 4% en el caso de una concentración inicial de 1400 

mg/L, y se observa un patrón similar para concentraciones iniciales menores, donde 

la diferencia no supera el 3%. Esto indica que existe un período de tiempo más 

favorable que permite una eliminación eficiente de DQO, y que valores posteriores 
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a este tiempo no mejoran significativamente la capacidad de remoción durante el 

proceso de EC. 

Estos hallazgos son fundamentales para la optimización de los procesos de 

tratamiento de lixiviados de vertedero, ya que indican que se puede lograr una alta 

eficiencia de eliminación de DQO con tiempos de operación más cortos, lo que a su 

vez puede conducir a una diminución en gastos energéticos. 

Los datos de la tabla anterior muestran que a medida que aumenta la concentración 

inicial de DQO de 600 a 1400 mg/L, la remoción de DQO disminuye. Estos 

resultados coinciden con algunos trabajos, donde se sugiere que posiblemente 

medida que aumenta la concentración inicial de un contaminante, pudiese disminuir 

el porcentaje de eliminación, debido a que las especies son más difícil de degradar  

[94, 102]. Esto se debe a que dependiendo de la concentración inicial de cierto 

contaminante, existe la posibilidad de que algunos flóculos precipiten en la superficie 

del electrodo, lo que conlleva un aumento en la impedancia del sistema, resultando 

en una reducción de la eficacia en la eliminación del contaminante. Esta capa pasiva 

actúa como una barrera que dificulta la liberación constante de iones metálicos 

necesarios para la formación de hidróxidos metálicos, lo que resulta en una 

producción insuficiente de estos compuestos y, en última instancia, en una 

disminución en la remoción de DQO [103, 104]. Según los resultados encontrados 

en la investigación liderada por Asaithambi et al. [105], la eliminación de DQO 

disminuyó en un 40% con un incremento de la concentración inicial de DQO de 1500 

a 6000 mg/L. 

Los resultados comparativos entre las predicciones del modelo y los datos 

observados experimentalmente confirman la alta calidad del modelo y la sólida 

correlación que proporciona el Factor J con respecto a la variable respuesta DQO. 

Además, considerando los datos recopilados de artículos científicos de las últimas 

décadas y los resultados obtenidos en el transcurso del capítulo 2, es evidente que 

el desarrollo de un modelo predictivo para el tratamiento de lixiviados de vertedero 

mediante EC es un proceso complejo debido a la diversidad de condiciones 

operacionales utilizadas y a la variabilidad en la composición inicial de los lixiviados. 



 

Tabla 5. Resumen estadístico de las variables operacionales para la totalidad de experimentos de EC sobre la eliminación de DQO, 

separados según el material de ánodo usado: aluminio y hierro. 

N 
Concentración 

inicial DQO 
(mg/L) 

Densidad 
de 

corriente 
(mA/cm2) 

Tiempo 
(min) 

Factor 
J 

Remoción 
DQO 

modelo 

 
Remoción 
máxima 

DQO 
modelo  

 

 
Remoción 

mínima 
DQO 

modelo  

Remoción 
DQO 

experimental 
Diferencia 

N°1 1400 11 12 10,2 25,9 55,1 18,3 18,2 7,7 

N°2 1400 11 35 29,8 37,8 56,3 19,5 30,3 7,5 

N°3 1400 11 70 59,6 45,5 64,0 27,2 38,3 6,6 

N°4 1400 11 90 82,6 48,3 67,2 30,8 42,1 6,2 

N°5 620 7 12 14,7 29,9 50,1 13,3 21,5 8,4 

N°6 620 7 35 42,8 41,7 61,3 24,8 33,6 8,1 

N°7 620 7 70 85,7 49,6 67,8 30,4 43,2 6,4 

N°8 620 7 90 110,2 52,4 70,6 33,7 45,8 6,6 
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La creación de un modelo que vincule las variables de entrada con la variable 

respuesta DQO tiene el potencial de ofrecer valiosas perspectivas sobre los 

parámetros operativos necesarios para lograr una eliminación eficiente de DQO. En 

consecuencia, se espera que este modelo de predicción mejore la estabilidad del 

proceso de EC, reduzca los costos de operación y mantenimiento, y contribuya a un 

tratamiento más eficaz y sostenible de los lixiviados de vertedero. Este avance es 

fundamental para abordar los desafíos ambientales y económicos asociados al 

manejo de residuos en vertederos. 

Durante el capítulo, se ha destacado la importancia del consumo energético en 

sistemas de tratamiento, especialmente en la EC. Siguiendo la Ley de Faraday, la 

ecuación para calcular el consumo de energía por unidad de volumen de agua 

tratada se expresa en la ecuación (21) [106]. Esta ecuación es crucial para evaluar 

y optimizar la eficiencia energética de los procesos de tratamiento de lixiviados de 

vertedero y determinar el impacto económico y ambiental de estas operaciones. 

 

                                                      𝑄 (𝑘𝑊ℎ/𝑚3) =  
𝐼 𝑥 𝑡 𝑥 𝑈

3.6𝑥106 𝑥 𝑉
                     (21) 

 

Donde, 

• I corresponde a la intensidad de corriente (A). 

• t es el tiempo de operación (s). 

• U es el voltaje de la celda (V). 

• V es el volumen (m3). 

Los resultados del consumo de energía se encuentran detallados en la Tabla 6. Es 

esencial destacar que, si bien el aumento en el tiempo de tratamiento y la densidad 

de corriente son parámetros que mejoran el rendimiento de la EC, también están 

asociados con un aumento en la diferencia de potencial de la celda electrolítica, 

como se refleja en los resultados presentados. Por consiguiente, el consumo de 

energía aumenta proporcionalmente en relación con estos parámetros, lo cual 

concuerda con investigaciones anteriores [107]. Este aumento en el consumo de 
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energía es una consideración crucial en la planificación y diseño de sistemas de 

tratamiento de EC, ya que tiene implicaciones económicas y ambientales 

significativas. 

En la Tabla 6 se presentan además valores de consumo energético informados por 

diversas investigaciones, junto con los obtenidos en esta tesis. Es evidente que 

existe una gran variabilidad en los parámetros operativos descritos en estos 

estudios, lo que resulta en un aumento significativo del consumo energético. Por 

ejemplo, el uso de un tiempo de electrólisis de 240 min no resulta favorable para 

lograr una adecuada remoción, ya que solo logra una eliminación del 55% de DQO 

cuando se emplea una densidad de corriente de 5 mA/cm2. Por lo tanto, la 

inadecuada selección en los rangos de operación en un sistema de EC conlleva a 

aumentos innecesarios en el consumo energético. 

Este problema subraya la importancia de parametrizar de manera adecuada las 

condiciones más favorables del sistema, lo cual se ha abordado a lo largo de este 

capítulo. Otro punto relevante es que, dependiendo del uso previsto para el agua 

tratada, en muchas ocasiones no es necesario eliminar el 100% de la DQO, lo que 

implicaría un menor gasto energético. La optimización del proceso debe considerar 

tanto los requisitos de tratamiento como los aspectos económicos y ambientales, lo 

que hace que la parametrización precisa de las condiciones operativas sea esencial 

para lograr un equilibrio adecuado entre eficiencia y costo en los sistemas de EC. 

 

Tabla 6. Condiciones operacionales (tiempo y densidad de corriente), consumo de energía y 

remoción de DQO de diferentes fuentes de investigación. 

Densidad de 

corriente 

(mA/cm2) 

Tiempo 

(min) 

Energía Consumida 

(kWh/m3) 

 

Remoción 

DQO (%) 

 

Fuente 

11 12 0,17 18,2 Experimental 

11 90 1,34 42,1 Experimental 

7 12 0,11 21,5 Experimental 

7 90 0,85 45,8 Experimental 

5 240 2,20 55,0 Tejera et al. [87] 

10 240 6,80 62,0 Tejera et al. [87] 

21 35 14,71 40,0 Niza et al. [89] 
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2.5 Conclusiones capítulo 2 

A partir de artículos publicados durante las últimas décadas se recopilaron datos 

sobre el tratamiento de EC de los lixiviados de vertedero. El análisis estadístico de 

estos datos permite concluir lo siguiente: 

• La concentración inicial de DQO del lixiviado es, estadísticamente, un 

parámetro relevante que debe tenerse en cuenta al momento de diseñar un 

tratamiento por EC. Sin embargo, no existe una relación directa entre los 

parámetros operativos individuales de la EC y la concentración inicial de 

DQO. 

• A partir de un análisis fenomenológico que integra la generación teórica de 

coagulante y la DQO que debe eliminarse, fue posible conseguir un modelo 

que predice la eliminación de DQO mediante tratamiento de EC. Esta 

integración se realizó introduciendo el factor J que relaciona la masa de 

coagulante generada en condiciones de funcionamiento específicas y la masa 

inicial de DQO en el lixiviado del vertedero. 

• Se desarrollaron dos modelos predictivos para la eliminación de DQO 

teniendo en cuenta el factor J: uno para el proceso de EC utilizando ánodos 

de aluminio y el segundo utilizando ánodos de hierro. Se alcanzaron valores 

R2 del 0,96 y 0,94 utilizando ánodos de aluminio y hierro, respectivamente. 

Los errores estándar y absolutos fueron 6,69 y 5,52 para los ánodos de 

aluminio y 9,26 y 7,43 para los ánodos de hierro. 

• Los modelos desarrollados resultan útiles para diseñar reactores de EC y/o 

considerar como tratamiento combinado de lixiviado de vertedero, a la vez 

permiten una primera estimación del consumo energético requerido para 

lograr una determinada remoción de DQO. 

 

 



45 
 

 

 

 

Capítulo 3 

Desarrollo de 

ánodos Al-Mg



46 
 

Según los resultados obtenidos en la sección anterior, el uso de electrodos de Fe en 

el tratamiento de lixiviados de vertederos mediante EC parecería ser el material 

adecuado, tanto por resultados de remoción de DQO como por el menor costo 

asociado, sin embargo, las aguas tratadas utilizando Fe tienden a presentar un color 

marrón rojizo, lo que a su vez produce una solución turbia por la presencia de óxidos 

de hierro. Por otro lado, el Al posee una alta relación resistencia/peso, es altamente 

resistente a la corrosión y tiene una alta conductividad eléctrica, lo que lo hace 

idóneo para un tratamiento que valorice el recurso hídrico. 

 

Para superar las restricciones mencionadas y alcanzar la reducción del SP, se 

propone el desarrollo de ánodos a base de aluminio-magnesio mediante un proceso 

de fundición. En el caso particular de este estudio, se utilizarán valores de pH que 

varíen entre 4,0 y 5,0. El objetivo de trabajar en este rango de pH es que, durante el 

proceso de EC, la disolución anódica promoverá la formación de hidróxidos 

metálicos con propiedades coagulantes a partir de los iones de aluminio, mientras 

que se espera que el magnesio se mantenga en solución, contribuyendo así a la 

disminución del contenido de SP. 

 

En una fase inicial, se investigará la eficacia de los ánodos de aluminio-magnesio 

en la concentración de magnesio en el agua tratada y en la eliminación de la DQO 

para diferentes condiciones operaciones de tiempo, densidad de corriente y pH. Una 

vez identificadas las condiciones más favorables para el sistema, se procederá a 

examinar diversos indicadores de respuesta, como la turbidez, definida como la falta 

de transparencia del agua debido tanto a la presencia de colorantes como de sólidos 

suspendidos. Además, se evaluará el color, que corresponde a la presencia de 

pigmentos o sustancias que confieren una tonalidad visual al agua tratada, y la 

concentración de aluminio en el lixiviado tratado. Se llevará a cabo una comparación 

entre las aleaciones de aluminio-magnesio y un material anódico de aluminio puro 

para evaluar los indicadores. Asimismo, se estudiarán los lodos generados y el 

desgaste de los electrodos. 
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3.1 Diseño, producción y caracterización de ánodos Al-Mg 

 

El material de los electrodos utilizados en EC debe estar constituido por una sola 

fase y con distribución homogénea de los elementos que lo componen, pues los 

precipitados, constituyentes y, en general, segundas fases, tienen comportamiento 

electroquímico distinto a la matriz. Para evitar problemas de oxidación preferencial, 

desprendimiento de precipitados durante la operación u otros similares, se 

determinó trabajar en la zona de composiciones químicas que aseguren la obtención 

de una solución sólida homogénea. Por consiguiente, tomando en consideración el 

diagrama de fases presentado en la Fig. 6, se decidió emplear concentraciones de 

6%, 9% y 12% en peso de magnesio en el material anódico a base de aluminio. 

 

 

Fig. 6. Diagrama de fases binario aluminio-magnesio, modificado [108]. 

 

La fabricación de los ánodos de aluminio-magnesio se llevó a cabo mediante el 

proceso de fundición con el fin de garantizar su integridad, evitando la formación de 

defectos como poros o microgrietas que pudieran actuar como concentradores de 

corriente. La síntesis se realizó en una atmósfera controlada con argón para prevenir 

la oxidación y, de este modo, reducir la posibilidad de que queden trazas de escoria 

en el interior de la pieza. La temperatura de fundición se mantuvo a 
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aproximadamente 700°C y, una vez homogeneizado el líquido, se coló en molde 

metálico. Mediante espectrometría de emisión óptica se determinó la composición 

química del material anódico de aluminio puro y de las diferentes aleaciones de 

aluminio-magnesio. Dichos resultados se muestran en la Tabla 7. 

 

Tabla 7. Nomenclatura y composición química del aluminio puro y de las aleaciones Aluminio-

Magnesio. 

Aleación Aluminio 

% 

Magnesio  

% 

 

Hierro 

% 

 

Impurezas 

% 

Aluminio Puro 99,50 0,002 0,46 <0,04 

94Al-6Mg 93,20 6,12 0,49 <0,19 

91Al-9Mg 90,30 9,20 0,48 <0,02 

88Al-12Mg 87,30 12,21 0,44 <0,05 

 

 

Con el propósito de homogenizar las aleaciones de aluminio-magnesio, se llevó a 

cabo un tratamiento térmico de homogenización a una temperatura de 450°C 

durante un período de 3 horas. Transcurrido este tiempo las muestras se enfriaron 

rápidamente sumergiéndolas en agua para prevenir la precipitación de fases no 

deseadas y las fases de equilibrio, factibles de formarse aún con los bajos niveles 

de impureza detectados. En una primera etapa se procedió con un análisis 

metalográfico, para el cual se prepararon muestras mediante el pulido con papel de 

SiC, seguido de un pulido final con sílica coloidal. Posteriormente, se aplicó un 

ataque con ácido fluorhídrico al 3% para revelar la microestructura de las muestras. 

Los resultados de este análisis se presentan en la Fig. 7. 

 

Después del proceso de colada, las aleaciones presentan una microestructura 

dendrítica, sin embargo, tras el tratamiento térmico aplicado, estas dendritas se 

destruyen y se generan granos poliédricos bien definidos. Esta transformación 

microestructural es observa en la Fig. 7 para todas las aleaciones de aluminio-

magnesio analizadas. Adicionalmente, se observan precipitados a lo largo de los 

límites de grano y en la matriz de las aleaciones. Se estima que estos precipitados 

corresponden a fases ricas en hierro, coherente con la composición del material 
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base. La presencia de precipitados ricos en hierro, si bien es común en aleaciones 

de aluminio, es un hallazgo importante ya que pueden influir en las propiedades y el 

comportamiento electroquímico de estas aleaciones, punto clave a considerar en la 

caracterización y aplicaciones posteriores. 
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Fig. 7. Metalografías para las aleaciones de aluminio-magnesio posterior al tratamiento 

térmico atacadas con ácido fluorhídrico al 3%. a) Micrografía 94Al-6Mg, b) Micrografía 91Al-

9Mg, c) Micrografía 88Al-12Mg. 

 

En la Fig. 8 se presenta un análisis detallado de las aleaciones de aluminio-

magnesio mediante microscopia electrónica de barrido (MEB) y espectroscopia de 

rayos X por dispersión de energía (EDS). De los análisis se identifican precipitados 

con morfología irregular, estas segundas fases crecen preferentemente en los 

límites de grano. Los análisis de EDS confirman una distribución homogénea de 

aluminio y magnesio en toda la matriz de las aleaciones y señala que los precipitados 

son ricos en hierro, presumiblemente correspondientes a constituyentes del tipo 

Al6Fe [109].  

 

Es importante destacar que en todas las muestras se observa la presencia de 

huellas negras. Estas huellas encuentran su origen en la formación de los 

constituyentes Al6Fe, los cuales se generan antes de que la matriz se solidifique. 

Tras el proceso térmico, estos constituyentes se fracturan, como se evidencia en las 

imágenes MEB, mostrando incluso bordes rectos, una característica distintiva de 

dichos constituyentes [109]. Durante la etapa de pulido, se presume que estos 

constituyentes fueron removidos, resultando en la aparición de las huellas, tal como 

se observa en las imágenes. 
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Fig. 8. Imágenes MEB y distribución de elementos para cada material anódico. a) 94Al-6Mg, b) 

91Al-9Mg, c) 88Al-12Mg. 

 

En la Fig. 9 se presentan los difractogramas resultantes del análisis por difracción 

de rayos X (DRX) de las muestras de aluminio, 94Al-6Mg, 91Al-9Mg y 88Al-12Mg, 

respectivamente. Los difractogramas indican que todas las muestras comparten 

fases cristalinas similares, compuestas principalmente de aluminio. En las muestras 
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conteniendo magnesio se evidencia un desplazamiento en los picos de difracción en 

comparación con el aluminio puro, lo que asegura la formación de una solución 

sólida entre estos dos elementos. Los picos de difracción más notables 

corresponden a la fase Al-Mg (Ficha PDF 60-8400), que posee una estructura cúbica 

centrada en las caras. Es relevante destacar que no se detecta la presencia de 

precipitados de hierro, lo que se debe al bajo contenido de este elemento y, por 

ende, las fases que forma no son discernibles mediante DRX. 

 

 

Fig. 9. Difractogramas para las diferentes muestras; aluminio, 94Al-6Mg, 91Al-9Mg y 88Al-

12Mg. 

 

3.2 Tratamiento de lixiviados de vertedero 

Las aguas de lixiviado de vertedero utilizadas para el desarrollo de esta tesis doctoral 

provienen de CEMARC, en donde se genera un caudal de lixiviado aproximado de 

64,8 m3 diarios. Específicamente, para este caso de estudio, los residuos líquidos 

son previamente tratados a través de procesos biológicos. La caracterización inicial 

del lixiviado se presenta en la Tabla 8. Cabe mencionar que los volúmenes de 
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lixiviado ya caracterizados se almacenaron en un congelador a temperatura inferior 

a 4°C, con el objetivo de preservar las condiciones biológicas. 

 

Tabla 8. Parámetros iniciales de las aguas de lixiviado de vertedero previamente tratadas 

mediante procesos biológicos. 

Parámetro Concentración 

pH 8,90 

SP (%) 42,40 

DQO (mg/L) 648,00 

Color (Pt-Co mg/L) 1441,00 

Turbidez (NTU) 18,30 

Conductividad (mS/cm) 9,64 

Aluminio (mg/L) 0,05 

Magnesio (mg/L) 132,90 

 

La investigación se centró en analizar el rendimiento de los electrodos en el 

tratamiento de las aguas de lixiviado de vertedero, considerando como variables 

operativas el pH, la densidad de corriente y el tiempo de electrólisis. Para llevar a 

cabo los ensayos, se implementó un diseño experimental utilizando el modelo 

estadístico MODDE 7.0 para parametrizar las condiciones de trabajo. La elección de 

un conjunto específico de valores para estas condiciones de operación permitió 

desarrollar un modelo que pronostica el comportamiento del proceso en una región 

de interés. En este estudio se optó por el modelo de Box-Behnken, el cual ha 

demostrado ser efectivo en investigaciones previas [100, 110-113]. Este modelo se 

ajusta a una función cuadrática con respecto a las variables experimentales 

estudiadas sobre la eliminación de un contaminante (variable respuesta). Dicho 

comportamiento se describe en la ecuación (22). 

 

                                         𝑌 = β0 +  ∑ β𝑖𝑋𝑖 + ∑ β𝑖𝑖𝑋𝑖𝑖
2 + ∑ β𝑖𝑗𝑋𝑖𝑗                        (22) 

 

Donde, 

• β0, βY0, βIi, βIj corresponden a los coeficientes de regresión para términos 

lineales, cuadráticos y de interacción.  
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• XYo y Xj ,  representan las variables independientes. 

 

Basándose en los resultados del análisis de las variables operativas que impactan 

en el proceso de EC y de acuerdo con las predicciones del modelo desarrollado en 

el capítulo anterior, se detallan las condiciones de entrada para los ensayos 

experimentales en la Tabla 9. En esta tabla, la unidad de ±1 indica el rango entre el 

valor máximo y mínimo utilizado para cada variable, respectivamente. El rango de 

pH seleccionado es propicio para la formación de hidróxidos metálicos cuando se 

utiliza aluminio [96], a la vez que permitiría que el magnesio presente en la solución 

permanezca en ella sin precipitar en forma de hidróxido [114]. El tiempo de 

tratamiento se determinó de manera que la EC alcanzara valores eficientes de 

remoción, con la premisa de buscar mejorar la eficiencia del proceso sin un aumento 

significativo en el consumo de energía del sistema. En base a los análisis previos y 

a la experiencia en el tema, los valores elegidos para la densidad de corriente 

garantizaron una producción adecuada de coagulantes y el crecimiento de flóculos 

de manera efectiva. 

 

Tabla 9. Nivel de codificado y variables independientes del modelo. 

 

 

De acuerdo con estas entradas, el software MODDE 7.0 entregó como salida una 

matriz de 15 experimentos mostrados en la Tabla 10, con sus respectivos valores 

respuesta para cada material anódico utilizado (94Al-6Mg, 91Al-9Mg, 88Al-12Mg). 

Además, se muestra la variación de voltaje alcanzado durante el proceso de EC. 

Asimismo, el software entregó superficies de respuesta para la DQO y la 

concentración de magnesio posterior al tratamiento. 

Variable Nivel 

 -1           0          1 

pH   4,0        4,5        5,0 

Densidad de corriente, mA/cm2   15         20         25 

Tiempo, min   15         20         25 
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Para obtener una comprensión más profunda de la eficacia de las aleaciones 

aluminio-magnesio como material anódico en el sistema de EC , a continuación se 

discuten separadamente la concentración de magnesio, utilizada como un indicador 

indirecto crucial del SP y, por lo tanto, de la aptitud del agua tratada para su 

reutilización, y luego la remoción de la DQO, parámetro fundamental en la 

evaluación de la pureza del agua tratada y la eficiencia del tratamiento; mediante 

estos primeros análisis se determinará el comportamiento de estas aleaciones y las 

condiciones operacionales más favorables.  

Posteriormente se analizarán algunos indicadores importantes que evalúan la 

calidad del agua tratada, los que proporcionarán una visión completa del proceso a 

través de una comparación entre el aluminio puro y las aleaciones aluminio-

magnesio. 



 

Tabla 10. Matriz experimental para el tratamiento de lixiviado de vertedero entregada por el software MODDE 7.0 utilizando un diseño 

Box-Behnken, en donde, cada ensayo se realizó con sus respectivos electrodos sintetizados, 94Al-6Mg, 91Al-9Mg, 88Al-12Mg. 

N°   pH Densidad de 

corriente 

(mA/cm2) 

Tiempo 

(min) 

Voltaje 

(V) 

Rem. 

DQO (%) 

94Al-6Mg 

Rem. 

DQO (%) 

91Al-9Mg 

Rem. 

 DQO (%) 

88Al-12Mg 

Conc. final de 

Mg (mg/L) 

94Al-6Mg 

 

Conc. final de 

Mg (mg/L) 

91Al-9Mg 

 

Conc. final de 

Mg (mg/L) 

88Al-12Mg 

 

1 4,5 20 15 2,6 50,3 43,9 42,7 58,6 117,4 142,2 

2 4,0 25 15 3,4 23,1 17,6 18,4 40,3 109,0 139,4 

3 4,0 15 15 1,9 19,0 15,3 16,8 71,3 115,2 137,2 

4 4,5 25 20 3,4 52,9 47,5 48,9 26,3 93,9 148,2 

5 4,5 20 15 2,6 48,9 46,3 44,9 52,9 126,0 141,9 

6 5,0 15 15 1,9 57,1 54,2 52,9 72,4 127,3 164,4 

7 4,5 25 10 3,4 49,8 56,5 47,1 71,9 123,9 151,4 

8 4,5 15 10 1,9 60,3 45,2 54,2 89,9 125,4 155,2 

9 5,0 25 15 3,4 52,2 56,5 41,2 62,4 118,1 149,5 

10 4,0 20 20 2,6 16,7 41,2 13,9 37,4 104,6 138,7 

11 4,5 20 15 2,6 51,7 12,7 47,2 56,8 124,2 143,5 

12 5,0 20 10 2,6 53,5 47,7 47,1 70,7 125,6 157,2 

13 4,5 15 20 1,9 49,8 46,9 45,2 50,8 107,0 150,8 

14 5,0 20 20 2,6 47,4 49,4 48,5 46,6 103,4 152,7 

15 4,0 20 10 2,6 21,9 19,8 17,6 54,8 116,2 140,1 
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3.2.1 Concentración de magnesio en solución 

 

Para evaluar la concentración de magnesio se analizó el agua tratada mediante un 

espectrofotómetro de absorción atómica Agilent Technologies modelo 204 AA con 

ionización de llama. En la Fig. 10 se presentan las superficies de respuesta 

correspondientes a cada ánodo de sacrificio cuando se emplearon diferentes 

condiciones operativas en el sistema de EC. Es importante señalar que se graficó la 

diferencia entre la concentración de magnesio posterior al tratamiento y la 

concentración inicial, es por ello que algunos valores se encuentran con signo 

negativo. 

 

La Fig. 10 revela que, independientemente de las condiciones de trabajo utilizadas, 

las superficies de respuesta para las aleaciones 94Al-6Mg (Fig. a), b), c)) y 91Al-

9Mg (Fig. d), e), f)) exhiben valores negativos. Este resultado indica que la 

concentración de magnesio resultante después del tratamiento fue inferior a la 

concentración inicial presente en el lixiviado de vertedero. Es relevante destacar 

que, al trabajar con densidades de corriente iguales o superiores a 20 mA/cm2 y 

tiempos de electrólisis superiores a 20 min, se obtiene un promedio de concentración 

de magnesio de 36,7 mg/L al utilizar el electrodo de 94Al-6Mg, mientras que, cuando 

se emplea el electrodo de la aleación 91Al-9Mg en las mismas condiciones de 

trabajo, la concentración promedio de magnesio alcanza los 100,5 mg/L. En ambos 

casos, estos valores son inferiores a la concentración inicial de magnesio presente 

en el lixiviado de vertedero, que es de 132,9 mg/L.  
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Fig. 10. Superficies respuesta para concentración de magnesio posterior al tratamiento en función del pH, tiempo y 
densidad de corriente para los diferentes ánodos utilizados. 
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En contraste, la situación difiere para el electrodo de 88Al-12Mg, como se refleja en 

los valores encontrados en las superficies de respuesta (Fig. 10 g), h), i)). En este 

caso, los valores son positivos, lo que indica que al final del proceso, la 

concentración de magnesio en la solución tratada es mayor que la cantidad inicial 

presente en el lixiviado. Concretamente, al comparar las mismas condiciones de 

operación ya discutidas anteriormente, la concentración promedio de magnesio 

alcanza un valor de 146,7 mg/L, lo que representa un aumento del 10,2% en 

comparación con la concentración inicial en el lixiviado (138,7 mg/L). Más aún, se 

ha observado que la concentración máxima de magnesio alcanza los 164,4 mg/L 

cuando se aplica una densidad de corriente de 15 mA/cm2, un tiempo de electrólisis 

de 15 min y un pH de 5.0. Este valor es un 23,7% más alto que la concentración 

inicial. 

 

La premisa de agregar magnesio a la solución mediante la síntesis de materiales 

anódicos a base de aluminio con diversas concentraciones de magnesio tenía como 

objetivo la incorporación de este elemento a la solución con el propósito de reducir 

el SP. Sin embargo, los resultados presentados indican que solo se observó un 

aumento en el contenido de magnesio en comparación con la concentración inicial 

cuando se utilizó el material 88Al-12Mg. Es importante destacar que la constante de 

solubilidad de los hidróxidos involucrados juega un papel crucial. Por ejemplo, el 

hidróxido de aluminio tiene una constante de solubilidad muy baja, de 

aproximadamente 3x10-34, mientras que el hidróxido de magnesio tiene una 

constante de solubilidad significativamente más alta, alrededor de 5,61x10-12 [115]. 

Estos valores indican que, dependiendo de la concentración final, la cantidad de 

hidróxidos de aluminio debiese ser mayor comparada con los de hidróxidos de 

magnesio. Por otra parte, el valor de ΔGf° de formación señala que, desde un punto 

de vista termodinámico, la producción de hidróxidos de aluminio es más espontaneo 

que la de hidróxidos de magnesio, dado que ΔGf° para el hidróxido de aluminio es -

273,48 kcal/mol, mientras que para el hidróxido de magnesio es -200,05 Kcal/mol 

[116]. Por ende, se espera que, al generarse una mayor cantidad de hidróxidos 

metálicos de aluminio, estos serán los responsables de eliminar los contaminantes, 
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en cambio el magnesio debería permanecer en solución, aunque existe la posibilidad 

de que una cierta cantidad de este también precipite. 

Lamentablemente, está situación no se cumplió como se esperaba, aunque la baja 

concentración de magnesio encontrada en el agua tratada pudo haber sido 

influenciada por diversos factores. Durante el proceso de EC, el pH aumenta 

progresivamente en la solución, como han señalado varios estudios previos [117-

120]. Este aumento en el pH es resultado de la rápida producción de iones hidroxilos 

debido a la reducción del agua en el cátodo [45, 121], lo que además produce 

aumentos locales de pH que, en los casos estudiados, seguramente sobrepasaron 

el límite de pH 9.5 necesario para la formación de hidróxidos de magnesio [114]. 

Cabe destacar que los potenciales alcanzados durante los ensayos de EC fueron, 

en promedio, de 1,92 V, lo que supera significativamente el estándar de 1,23 V 

correspondiente a la reacción de evolución de oxígeno [122]. De los ensayos 

realizados, se obtuvo un promedio de pH final de aproximadamente 7,1, el cual está 

por debajo del rango típico descrito, no obstante, algunas investigaciones han 

señalado que incluso a valores de pH como los obtenidos en este caso, es posible 

que ocurra la precipitación de hidróxido de magnesio [123, 124]. A pesar de la 

elección de mantener un pH por debajo de 5,0 con el propósito de prevenir la 

precipitación del magnesio y favorecer únicamente la del aluminio, no se logró evitar 

dicho proceso. Este suceso resultó finalmente en la reducción de la concentración 

de magnesio en la solución tratada. 

 

En esta misma línea, se plantea que los mecanismos de desestabilización de los 

contaminantes también pueden haber contribuido a la disminución de la 

concentración del metal en cuestión. En términos generales, se sabe que la 

eliminación de los contaminantes se produce mediante tres mecanismos diferentes. 

El primero involucra la compresión de la doble capa alrededor de las partículas 

coloidales, inducida por las interacciones con las especies iónicas solubles 

generadas a partir de la disolución electroquímica de los electrodos de sacrificio 

[125]. El segundo mecanismo se relaciona con la neutralización de carga, que se 

logra a través de la adsorción de especies de metales iónicos, cationes hidronio y 

aniones hidroxilo [40] y el último mecanismo es la precipitación de hidróxidos sobre 
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la superficie de partículas coloidales, conocida comúnmente como coagulación de 

barrido [126]. Estos mecanismos mencionados operan simultáneamente durante el 

proceso, lo que sugiere que una fracción del magnesio puede formar hidróxidos si 

las condiciones locales lo permiten, o bien los cationes de magnesio interactúan 

directamente con los contaminantes, precipitando en cualquiera de estas dos 

condiciones, resultando en una disminución de la concentración de magnesio en la 

solución. 

 

En resumen, la incorporación de concentraciones de 6% y 9% en peso de magnesio 

en los ánodos a base de aluminio no resultó en concentraciones de magnesio 

superiores a las iniciales en el lixiviado. Sin embargo, los resultados señalan que el 

empleo del electrodo de 88Al-12Mg incrementa la concentración de magnesio en un 

23,7% con respecto a la concentración inicial.  Esto abre la posibilidad, de manera 

preliminar, que este último material podría ser efectivo en la reducción del SP, una 

problemática que limita la reutilización del agua tratada como fuente de riego. 

 

3.2.2 Remoción demanda química de oxígeno 

 

En la sección anterior se discutió sobre la cantidad de magnesio que permaneció 

posterior al tratamiento del agua, con el objetivo de potenciar la disminución del SP. 

En este apartado se estudia la DQO, un parámetro que es ampliamente reconocido 

por las agencias internacionales de tratamiento de agua como un indicador 

fundamental para evaluar la eficiencia de un tratamiento. De la Fig. 11, en donde se 

puede observar que la cantidad de DQO removida varía en función de la densidad 

de corriente, el pH y el tiempo de electrólisis. En esta figura se emplea una escala 

de colores que abarca desde el verde hasta el rojo para representar la eliminación 

de DQO. En este esquema de colores, los matices más cercanos al morado indican 

que se ha logrado una menor remoción de DQO, mientras que los tonos más 

próximos al rojo señalan una mayor eliminación de DQO, tal como se muestra en la 

escala de la Fig. 11. 
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Fig. 11. Superficies de respuesta para la eliminación de DQO en función del pH, tiempo y densidad de corriente para los 
diferentes ánodos utilizados. 
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Las superficies de respuesta revelan patrones notables en la eliminación de DQO 

en relación con las diferentes condiciones operacionales. En la primera columna (ver 

Fig. 11 a), 11 d), 11 g)), caracterizada por tonalidades más cercanas al verde, se 

observa una eliminación de DQO relativamente baja, con un promedio del 19,3%. 

Sin embargo, al aumentar el pH a 4,5 (correspondiente a la segunda columna, ver 

Fig. 11 b), 11 e), 11 h)), comienza a aparecer una zona pequeña de color rojo, lo 

que indica una eliminación máxima de DQO, alcanzando un promedio del 53,8%. Al 

elevar aún más el pH al valor máximo de 5,0 (Ver Fig. 11 c), 11 f), 11 i)), las áreas 

rojas se expanden, sugiriendo que las máximas remociones se pueden lograr en 

rangos más amplios de las condiciones de trabajo utilizadas. 

 

Continuando con la influencia del pH en la eliminación de DQO, es relevante 

destacar que según los diagramas de predominancia y el diagrama de Pourbaix [96], 

los hidróxidos de aluminio en forma de Al(OH)3 se forman en un rango de pH que 

oscila entre 4,5 y 9,3. Como ya se ha venido discutiendo en las secciones anteriores, 

para el caso particular de esta investigación, se seleccionaron los valores de pH 4,0, 

4,5 y 5,0, específicamente, con el propósito de mantener los iones de magnesio en 

solución y permitir que los iones de aluminio generen los hidróxidos metálicos. Así 

es importante destacar que, a pesar de que los valores de pH utilizados se 

encuentran en la parte inferior del rango en el que se generan los hidróxidos 

metálicos, los resultados muestran una eliminación significativa de DQO, 

alcanzando un valor máximo del 55,9%. Kashani et al. [127], demostraron que al 

trabajar con un pH inicial de 5,0, se logra una remoción de DQO del 63,2% bajo 

condiciones operativas de tiempo y densidad de corriente similares a las de este 

estudio. Sin embargo, otros investigadores indican que al aumentar el pH a valores 

entre 6,5 y 8,0, las eliminaciones de DQO pueden variar entre el 65-75% [58, 69, 70, 

81]. Esto se debe a que, según los diagramas de predominancia, la especie Al(OH)3 

se encuentra en este rango de valores, lo que resulta en un aumento significativo en 

la eliminación de DQO. 

Estos resultados recalcan la importancia del pH como un factor crítico en el proceso 

y su capacidad para mejorar significativamente la eficacia de eliminación de DQO. 
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Dichos resultados concuerdan con investigaciones previas en las cuales se 

mencionan que el pH es un parámetro fundamental en la eficiencia de remoción en 

un sistema de EC [45, 121, 128]. 

Para profundizar en detalle en otras variables involucradas, de los resultados 

obtenidos se observa que el aumento del tiempo de electrólisis conlleva a una 

disminución en la remoción de la DQO. Es importante destacar que las variaciones 

en la eliminación de DQO no muestran diferencias notables entre los diferentes 

ánodos utilizados. Para ilustrar este punto, el enfoque de la discusión se centrará en 

la aleación 91Al-9Mg como un ejemplo representativo. En concreto, se lograron las 

eliminaciones más eficientes al trabajar con una electrólisis de 10 min y una 

densidad de corriente de 15 mA/cm2, lo que resultó en una eliminación del 56,5% de 

la DQO. Al extender el tiempo de electrólisis a 15 min, se obtuvo una remoción de 

DQO del 52,1%. Sin embargo, cuando se aumentó aún más el tiempo de electrólisis, 

a 20 min, la eliminación de DQO descendió al 46,9%. Estos resultados son 

coherentes con investigaciones previas que indican que la eliminación de 

contaminantes en el proceso de EC tiende a alcanzar un valor constante o disminuye 

levemente después de un cierto tiempo, lo que implica que existe un tiempo 

específico en el que el proceso es más efectivo [94]. Cabe señalar que esta 

disminución se debe a la redispersión entre las partículas, reduciendo la eficacia de 

los coagulantes. 

En relación con la densidad de corriente, se observa que al aumentar su valor de 15 

mA/cm2 a 25 mA/cm2, la remoción de DQO disminuye. Investigaciones similares 

respaldan estos resultados, como el estudio realizado por el grupo liderado por 

Simón [129], donde se investigó el impacto de este parámetro operativo en la 

eliminación de la DQO utilizando densidades de corriente de 15, 30 y 45 mA/cm2. 

Sus resultados indicaron que al trabajar con una densidad de corriente de 15 mA/cm2 

se logra una remoción del 22%, mientras que al aumentarla a 30 mA/cm2, la 

eliminación de la DQO se elevó al 27%. Sin embargo, al trabajar con 45 mA/cm2, la 

eliminación de DQO disminuyó al 23%. Hallazgos similares se encuentran en otras 

investigaciones, como la de Dan et al. [83], quienes reportaron que al utilizar una 
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densidad de corriente de 35 mA/cm2 se logra una remoción del 34% de la DQO, 

mientras que al utilizar una densidad de corriente de 42 mA/cm2, la disminución de 

la DQO es del 32%. En resumen, aumentar la densidad de corriente más allá de las 

condiciones más favorable para cada caso de estudio resultará en una sobredosis 

de iones metálicos, lo que causa una alteración de la carga de las partículas, 

generando su reincorporación a la solución, por tanto, disminuye la eficiencia del 

tratamiento. Además, provocaría un aumento considerable del consumo energético. 

En general, se destaca que en todos los escenarios analizados durante el 

tratamiento electroquímico, el electrodo con una menor concentración de magnesio 

en su composición química (94Al-6Mg) permite lograr una mayor remoción de DQO 

cuando se opera a una densidad de corriente de 15 mA/cm2, durante 10 min de 

tratamiento y a un pH de 4,5. Estos resultados indican que posiblemente los iones 

de magnesio o los hidróxidos de magnesio generan una interferencia leve en el 

proceso de eliminación de la DQO. Esta observación se sustenta en la mayor fuerza 

iónica de los iones de aluminio o los hidróxidos de aluminio, en comparación con los 

iones de magnesio o sus hidróxidos. En efecto, los hidróxidos de aluminio provocan 

una cinética de desestabilización más eficiente del contaminante, lo que se traduce 

en una eliminación más efectiva y rápida con las especies de aluminio[45].                           

En contraste, en la sección anterior (3.2.1) se buscó aumentar la concentración de 

magnesio en la solución después del tratamiento de EC, lo cual se logró utilizando 

la aleación 88Al-12Mg. Esto resultó en una concentración de 164,4 mg/L al trabajar 

a una densidad de corriente de 15 mA/cm2, durante 15 min de electrólisis y a un pH 

de 5,0. Por lo tanto, dado que el objetivo principal es reducir el SP para poder 

reutilizar el agua tratada en aplicaciones agrícolas, se decidió utilizar el material 

anódico 88Al-12Mg para abordar esta problemática específica, independiente que 

se analizan otras variables de interés en la siguiente sección, con el fin de corroborar 

esta decisión y, por supuesto, entender mejor el sistema en estudio. 

A continuación, se lleva a cabo una comparación detallada del rendimiento entre el 

material anódico de aluminio puro, comúnmente utilizado en sistemas de EC, y los 

ánodos a base de aluminio-magnesio. Con el propósito de evaluar la efectividad de 
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estos ánodos, se han considerado varios indicadores de respuesta que analizan la 

calidad del agua tratada. Todas estas evaluaciones se realizaron bajo las 

condiciones más favorables previamente descritas para cada caso, proporcionando 

así una comparativa integral del desempeño de los diferentes materiales anódicos. 

 

3.2.3 Determinación de parámetros operacionales para valorización del 

lixiviado 

La eficacia de los ánodos, tanto de aluminio como de aluminio-magnesio, fue 

evaluada a través de las variables respuesta que incluyeron el sodio porcentual, 

turbidez, color y concentración de aluminio. Esta comparación se llevó a cabo 

mediante las condiciones operacionales más favorables, las cuales se describen en 

la Tabla 11. 

 

     Tabla 11. Materiales anódicos y condiciones de trabajo para el sistema de EC. 

Aleación pH Densidad de 

corriente (mA/cm2) 

 

Tiempo 

(min) 

 

Aluminio  4,5 15 10 

Aluminio 5,0 15 15 

94Al-6Mg 4,5 15 10 

94Al-6Mg 5,0 15 15 

91Al-9Mg 4,5 15 10 

91Al-9Mg 5,0 15 15 

88Al-12Mg 4,5 15 10 

88Al-12Mg 5,0 15 15 

 

La valorización del lixiviado de vertedero para su uso como agua de riego enfrenta 

diversos desafíos, siendo uno de los más significativos el elevado contenido del SP, 

el cual persiste en el lixiviado después de someterse a los procesos convencionales 

de tratamiento. Este indicador tiene un impacto directo en el crecimiento y 

rendimiento de los cultivos. Un alto contenido de sodio en el suelo, es decir, un 

aumento en la sodicidad, conlleva a un deterioro en sus propiedades hidráulicas, 
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como la velocidad de flujo del agua y el control de la retención del agua, lo que a su 

vez afecta la absorción de agua y el desarrollo de los cultivos [29, 30]. 

La norma NCh 1333, titulada "Requisitos de calidad del agua para diferentes usos", 

establece criterios de calidad del agua en función de diversos requisitos 

relacionados con aspectos físicos, químicos y biológicos según el uso previsto, ya 

sea para consumo humano, ganadería, actividades recreativas, preservación de la 

vida acuática o riego. Entre otras cosas, esta norma proporciona la metodología para 

calcular el SP (ecuación (23)) y establece que, para ser considerada apta en el riego 

agrícola, el agua no debe exceder el 35% de SP. Las concentraciones de sodio, 

magnesio y calcio se midieron con un espectrofotómetro de absorción atómica 

Agilent Technologies modelo 204 AA con ionización de llama. 

 

             𝑁𝑎% =
𝑁𝑎

𝑁𝑎+𝐶𝑎+𝑀𝑔+𝐾
 𝑥 100           (23) 

 

En la Fig. 12 se presenta el porcentaje de SP obtenido en cada una de las muestras 

de lixiviado tratadas. Es posible observar que a medida que aumenta la 

concentración de magnesio en los ánodos utilizados, el valor de SP disminuye 

gradualmente, llegando a un 33,8%. Este resultado es especialmente relevante ya 

que se encuentra por debajo del límite máximo permitido según la norma NCh 1333. 

Dicho valor se obtuvo utilizando únicamente el material 88Al-12Mg en condiciones 

de operación de 15 min de electrólisis y un pH igual a 5,0. Lamentablemente, en 

todos los demás experimentos realizados el porcentaje de SP superó el límite 

máximo permitido, llegando a valores por encima del 40%. Estos resultados indican 

que la utilización del material anódico 88Al-12Mg puede ser un candidato ideal para 

lograr la reutilización del lixiviado. Además, el uso de este ánodo garantiza una 

microestructura uniforme, lo que contribuye a mitigar posibles efectos corrosivos 

puntuales que podrían afectar al material. 
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Fig. 12. Gráfico de barras que muestran el porcentaje de disminución del SP en función de los 

distintos materiales anódicos a diferentes condiciones de trabajo. 

En la Fig. 13 se observa el efecto de los diferentes ánodos y las respectivas 

condiciones de trabajo sobre la eliminación de la turbidez, la cual fue evaluada 

mediante un turbidímetro HANNA HI-98703, con un rango de medida de 0 a 1000 

NTU, utilizando el procedimiento USEPA 180.1 según las normas EPA. Uno de los 

problemas fundamentales asociados al agua con alta turbidez radica en su impacto 

negativo en el crecimiento de los cultivos. Uno de los efectos más perjudiciales es 

la acumulación de sólidos en la zona radicular de las plantas [130]. Esta acumulación 

puede obstruir las raíces y, como resultado, restringir el suministro eficiente de 

oxígeno. Esta limitación genera estrés en los cultivos, lo que disminuye su 

resistencia a enfermedades y puede causar problemas graves en su producción 

[131]. 

Del gráfico de barras presentado en la Fig. 13 se desprende que, para un tiempo de 

electrólisis de 15 min y un pH de 5,0 (representado por las barras de color celeste), 

la eliminación de turbidez aumenta a medida que se incrementa la concentración de 

magnesio en los ánodos utilizados. En este contexto, el ánodo 88Al-12Mg logra la 

eliminación más alta, con un valor de 98.1%, lo que equivale a reducir la turbidez de 

18,3 unidades de turbidez nefelométrica (NTU) a 0,35 NTU. Por otro lado, el ánodo 
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de aluminio puro obtiene la eliminación más baja en este escenario, con una 

remoción de la turbidez del 94,7%, equivalente a reducir la turbidez de 28,3 NTU a 

0,97 NTU. 

                                

Fig. 13. Gráfico de barras que muestran el porcentaje de remoción de la turbidez en función 

de los distintos materiales anódicos a diferentes condiciones de trabajo. 

En contraste, al reducir el tiempo de operación a 10 min y ajustar el pH a 4.5 

(representado por las barras de color verde), se observa que la máxima remoción 

de la turbidez se logra nuevamente con el electrodo 88Al-12Mg, alcanzando una 

eliminación del 97,3%, lo que significa disminuir la turbidez inicial de 18,3 NTU en el 

lixiviado a tan solo 0,49 NTU. Por otro lado, el aluminio puro logra una remoción de 

solo 96,2%. Estos resultados destacan la eficacia del ánodo 88Al-12Mg en la 

eliminación de turbidez en ambos pH y tiempos de operación, por ende, a medida 

que aumenta el contenido de Mg en el ánodo la remoción de turbidez también 

aumenta. La eficiencia de remoción de la turbidez a partir de la utilización de 

magnesio también fue reportada por el equipo de trabajo liderado por Zaldivar-Díaz 

[132]. 

En investigaciones previas se ha abordado la eliminación de la turbidez mediante el 

proceso de EC en situaciones similares. Por ejemplo, el grupo de Mohamad et al. 

[69] logró una reducción del 77% en la turbidez utilizando un tiempo de electrólisis 
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de 20 min y una densidad de corriente de 20 mA/cm2. Ricordel et al. [78] exploraron 

el impacto de diferentes densidades de corriente y observaron que a medida que 

esta aumenta, también lo hace la remoción de turbidez, alcanzando un 74,1% de 

eliminación utilizando 210 min de tratamiento. Mahmad et al. [50] investigaron cómo 

diferentes potenciales eléctricos afectan la remoción y lograron un 89% de remoción 

en 60 min. Del mismo modo, el equipo liderado por Shivayogimath [133] informó una 

eliminación del 97% utilizando un tiempo de operación de 35 min. Estos estudios 

anteriores resaltan la variabilidad en las condiciones operativas para eliminar la 

turbidez en lixiviados de vertedero. 

Los electrodos de aluminio-magnesio demuestran una clara superioridad en la 

eliminación de la turbidez en comparación con las investigaciones previamente 

discutidas. Estos resultados se atribuyen a la sinergia que surge de la incorporación 

de magnesio al material anódico de aluminio para su aplicación en procesos de EC. 

En este contexto, no solo se generan hidróxidos de aluminio, sino que también una 

fracción de magnesio en solución contribuye en la eliminación, ya sea formando 

hidróxidos metálicos o actuando en su forma de catión. Por consiguiente, la 

combinación de las condiciones operativas y los ánodos de aluminio-magnesio no 

solo favorecería remociones eficientes, sino que también se estima que se reducirá 

el consumo energético asociado al proceso. Debido al menor tiempo de tratamiento. 

 

Continuando con la discusión sobre los diferentes parámetros que evalúan la calidad 

de agua luego del tratamiento, es relevante analizar el color como un parámetro 

independiente de la turbidez, a pesar de que la turbidez incluye componentes 

relacionados con la falta de transparencia del agua. Esto se debe a que el color y la 

turbidez son aspectos diferentes de la calidad del agua que tienen implicaciones 

distintas. Es ampliamente conocido que el color influye en la estética del agua y su 

aceptación en la comunidad, especialmente en aplicaciones recreativas y agrícolas. 

Por lo tanto, evaluar y controlar el color del agua es esencial para garantizar su 

aplicabilidad en diversos usos. El color se midió en la escala de platino-cobalto 

utilizando un espectrofotómetro Merck Spectroquant NOVA 60. Los resultados de 

remoción del color se muestran en la Fig. 14. 
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Fig. 14. Gráfico de barras que muestran el porcentaje de remoción del color en función de los 

distintos materiales anódicos a diferentes condiciones de trabajo. 

En el gráfico de la Fig. 14 se puede observar que, en los ensayos realizados con un 

tiempo de 10 min y un pH de 4,5, la eliminación del color alcanza un máximo del 

97,6%. Esto significa que la concentración inicial del color se redujo de 1441 Pt/Co 

a 34,6 Pt/Co cuando se utilizó el ánodo de aluminio. Al realizar el tratamiento por 15 

min a pH 5,0, la reducción del color alcanzó un valor de 98,1% utilizando 

nuevamente el ánodo de aluminio. Estos resultados son consistentes con 

investigaciones previas. Por ejemplo, Niza et al. [63] lograron una eliminación del 

color del 98% utilizando un tiempo de 35 min y una densidad de corriente de 41,6 

mA/cm2. Soomro et al.  [58] obtuvieron una reducción del color del 91% trabajando 

con un tiempo de operación de 120 min y una densidad de corriente de 5 mA/cm2. 

En la misma línea, Mahmad et al.[50] reportaron una eliminación del color del 98%. 

Estos resultados demuestran que la EC es eficaz en la remoción del color en una 

variabilidad de condiciones operacionales. 

A pesar de la eficiencia demostrada con los resultados obtenidos, se observa que al 

aumentar la concentración de magnesio en el material anódico, se produce una 

ligera disminución en los porcentajes de eliminación del color en comparación con 
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el aluminio puro, aun considerando el error asociado a las mediciones. Es importante 

destacar que las altas concentraciones de materia orgánica, que incluyen ácidos 

húmicos, ácidos fúlvicos y la fracción hidrófila, son las responsables del color marrón 

oscuro presente en los lixiviados [134, 135]. En este contexto, se plantea que los 

iones de magnesio afectan levemente en la eliminación de esta materia orgánica, lo 

que resulta en una menor eliminación del color. Estos hallazgos están respaldados 

por los resultados en la sección de DQO, donde se observó una menor eliminación 

de DQO cuando se trabajó con ánodos con mayores concentraciones de magnesio. 

Finalmente, se analizó la concentración de aluminio en el agua tratada en cada uno 

de los ensayos realizados, utilizando la técnica de absorción atómica. Los resultados 

se presentan en el gráfico de barras de la Fig. 15, donde se observa claramente que 

la concentración de aluminio aumenta a medida que disminuye la concentración de 

magnesio en el ánodo. Es relevante destacar que la concentración inicial de aluminio 

en las aguas de lixiviado de vertedero es de 0,05 mg/L. 

Los resultados de los experimentos mostraron un aumento en la concentración de 

aluminio en el agua tratada en comparación con los valores iniciales en todos los 

casos. Las concentraciones más altas de aluminio se observaron cuando se utilizó 

un ánodo de aluminio puro durante un tiempo de electrólisis de 10 min a un pH de 

4,5, lo que resultó en una concentración de 0,71 mg/L de aluminio en el agua tratada. 

Por otro lado, las concentraciones más bajas de aluminio se obtuvieron al utilizar 

ánodos 91Al-9Mg y 88Al-12Mg, logrando en ambos casos una concentración de 

0,08 mg/L cuando se utilizó un tiempo de tratamiento de 15 min a un pH de 4,5. 

A pesar del aumento en la concentración de aluminio en el agua tratada en todos 

los casos, los niveles de aluminio se mantuvieron por debajo de los límites 

establecidos por la norma chilena, que establece un máximo de 5 mg/L de aluminio. 

Esto indica que las condiciones específicas utilizadas en el proceso de EC, como la 

densidad de corriente, el tiempo de electrólisis y el pH, permitieron un control efectivo 

de la concentración de este metal en el agua, lo que garantiza que el agua tratada 

no represente un peligro para su reutilización. Es relevante destacar que los 

resultados obtenidos utilizando los electrodos 91Al-9Mg y 88Al-12Mg mostraron 
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concentraciones de aluminio en el agua tratada incluso por debajo de los estándares 

para agua potable establecidos por la OMS, que oscilan entre 0,1 y 0,2 mg/L de 

aluminio [136]. 

                                 

Fig. 15. Gráficos de columnas de barra que muestran la concentración de aluminio en la 

solución final en función de los distintos materiales anódicos a diferentes condiciones de 

trabajo. 

Los resultados obtenidos en este estudio son favorables cuando son comparados 

con investigaciones previas que han utilizado aluminio como ánodo en el sistema de 

EC. En muchos de estos estudios se han reportado concentraciones de aluminio en 

el agua tratada que oscilan entre 3,14 y 6,87 mg/L [137, 138], lo que resalta aún más 

la eficacia de las condiciones de operación seleccionadas en esta tesis. 

Con el fin de brindar una representación más clara de la eficacia de los electrodos 

en la eliminación de contaminantes, se crearon gráficos radiales (Ver Fig. 16) 

exclusivamente para la condición óptima del sistema de EC: densidad de corriente 

de 15 mA/cm2, tiempo de electrólisis de 15 min y pH 5,0. Estos gráficos proporcionan 

una visión general de la eficiencia de cada electrodo en estas condiciones 

operacionales. El gráfico radial representa un hexágono, donde cada arista del 

hexágono corresponde a una de las variables de respuesta discutidas a lo largo de 

este capítulo. Se añade la variable pH, ya que, de acuerdo con la normativa chilena, 
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para que el agua tratada sea apta para su reutilización en riego, debe mantenerse 

en un rango entre 6,0 y 9,0. 

En la Fig. 16, cada arista del polígono representa el 100% de remoción para los 

casos de DQO, color y turbidez. Esto significa que cuando el sistema logra eliminar 

completamente estos contaminantes, el vértice del polígono se alcanza en la 

respectiva arista. Para el caso del pH, el vértice perfecto se encuentra dentro del 

rango establecido (6,0 a 9,0). En cuanto al SP y la concentración de aluminio, se 

considera un cumplimiento del 100% para los valores que estén por debajo de los 

límites establecidos por la normativa. Finalmente, se debe tener presente que la 

norma de regadío nada establece respecto del límite máximo aceptado para la DQO. 

Por lo tanto, la idea de los gráficos radiales es completar el polígono cuando se 

cumplan todos los requerimientos establecidos, es decir completar el polígono 

representa el material ideal para ser utilizado en el tratamiento de EC. 

Se observa con claridad que para los diferentes ánodos utilizados en el sistema de 

EC se lograron adecuadas remociones de DQO, si bien como se mencionó en el 

primer capítulo esta variable respuesta es el indicador universal para evaluar la 

eficiencia de los tratamientos de purificación de agua, la máxima remoción 

alcanzada para este caso de estudio es de 60,3%, valor que a medida que se 

incrementa la concentración de magnesio en el ánodo disminuye. No obstante, 

cuando se requiere el uso del agua con fines más específicos, entran en juego 

variables de respuesta más restrictivas, como el SP y la concentración de aluminio. 

En este contexto, la aplicación de los ánodos de aluminio-magnesio, especialmente 

el 88Al-12Mg, presenta una ligera variación en la remoción de DQO, alcanzando el 

54,2%. Aunque pueda dar la impresión de que el tratamiento está perdiendo 

efectividad, es importante destacar que este ánodo es el único que posibilita la 

reducción del SP (33,8%), variable respuesta fundamental cuando el objetivo del 

agua tratada es su reutilización como agua de riego 
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Fig. 16. Gráficos radiales que comparan la eficiencia de los diferentes materiales anódicos 

sobre la diminución de DQO, color, SP, pH, turbidez y concentración de aluminio. 

 

3.2.4 Caracterización de los electrodos 

 

Hasta este punto, se ha investigado la eficacia de los ánodos producidos en términos 

de su capacidad para eliminar DQO, SP, turbidez y color, además de controlar las 

concentraciones de aluminio en el agua tratada. Sin embargo, también es importante 

evaluar las condiciones de los electrodos después de cada tratamiento. En este 

sentido, se utilizó la microscopía electrónica de barrido para examinar la superficie 

de los diferentes ánodos, ya que es fundamental determinar si han experimentado 

desgaste o corrosión preferencial en ciertas zonas, u otros efectos adversos durante 

el tratamiento del agua. Identificar cualquier deterioro en la integridad de los ánodos 
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es crucial para garantizar su rendimiento en un eventual proceso continuo. Además, 

este análisis permitirá comprender mejor la durabilidad de los ánodos. La Fig. 17 

muestra resultados para los dos conjuntos de condiciones: pH 4,5 y 10 min de 

tratamiento, y pH 5,0 y 15 min. En ambas condiciones, se utilizó una densidad de 

corriente constante de 15 mA/cm2. Posterior al tratamiento de EC, las muestras se 

secaron en una estufa a temperatura de 30°C durante 3 horas, para evitar humedad. 

 

Las imágenes de la Fig. 17 muestran de manera evidente el desgaste superficial 

presente en los diferentes materiales anódicos utilizados. En todos los casos, se 

observa una oxidación superficial que se incrementa a medida que se prolonga el 

tiempo de operación, manteniendo constante la densidad de corriente. Estos 

resultados están respaldados por la Ley de Faraday, que establece una relación 

directa entre la cantidad de iones metálicos generados y el tiempo de electrólisis, así 

como con la corriente aplicada [14, 139]. Por lo tanto, al aumentar estos parámetros, 

se incrementa la disolución del material anódico y, en consecuencia, su deterioro 

superficial. Este fenómeno también ha sido corroborado en investigaciones previas 

que respaldan lo observado en este trabajo [118, 140, 141]. 

 

Por otro lado, según la literatura científica, tanto la disolución anódica como la 

formación de grietas en la superficie de los ánodos son el resultado de la 

combinación de la disolución electroquímica del material y diversas reacciones 

químicas que ocurren en la superficie [142]. Es sabido que este fenómeno se origina 

debido a las diferencias de potencial que existen entre la matriz del material y las 

zonas con mayor energía, como los límites de grano y/o los constituyentes de hierro 

en este caso. Por lo tanto, se postula que estos procesos aceleran la pérdida de 

masa en los materiales anódicos durante el proceso de EC. Además, es importante 

destacar que la presencia de iones cloruro en los lixiviados aumenta este efecto, ya 

que se sabe que la agresividad de estos aniones reduce la estabilidad del metal 

[143].  
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Fig. 17. Imágenes MEB (electrones retrodispersados) de los diferentes materiales 

anódicos utilizados a distintas condiciones de trabajo. 

 

Al comparar las condiciones operativas de densidad de corriente y tiempo de 

electrólisis bajo las mismas circunstancias, se observa que la ausencia de magnesio 

en la composición del electrodo conduce a un deterioro más localizado (es decir, se 

concentra en zonas de la superficie más puntuales) en comparación con las 

aleaciones aluminio-magnesio, que presentan una disolución por oxidación más 

uniforme. Esto se debe a que la presencia de magnesio permite una mayor 

resistencia a la corrosión [144]. Estos resultados también encuentran respaldo en 

los datos de pérdida de masa observados en la Fig. 18. Aunque los gráficos en 

general sugieren que no hay diferencias significativas en la pérdida de masa, 

resaltan una tendencia clara: al aumentar el porcentaje de magnesio en el material 

base de aluminio, la pérdida de magnesio tiende a disminuir. 

 

La adición de magnesio a los ánodos de aluminio no solo mejora la eficiencia en la 

remoción de contaminantes, sino que también proporciona una mayor resistencia a 

la degradación electroquímica. Esto hace que los ánodos de aluminio-magnesio 

sean una opción prometedora para ser utilizados como materiales anódicos en el 

sistema de EC, talque permita la reutilización del agua tratada.  
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Fig. 18. Gráfico de barras que muestran la pérdida de masa de los diferentes materiales 

anódicos utilizados. 

 

3.2.5 Caracterización de los lodos 

 

Es ampliamente conocido que el sistema de EC implica la disolución anódica del 

material, lo que da lugar a la generación in situ de coagulantes. Estos interactúan 

con los contaminantes presentes en el lixiviado, desestabilizándolos y facilitando la 

formación de flóculos. A medida que los flóculos crecen, comienzan a precipitar y, 

como resultado, generalmente se depositan en el fondo del reactor en forma de lodo 

[145]. Los lodos generados en el tratamiento de lixiviado se sometieron a un proceso 

de secado en un horno a 105°C durante 12 horas, proceso habitual previo a su 

análisis [146]. Para analizar los desechos sólidos generados se utilizó el MEB para 

estudiar la morfología y el tamaño de las partículas, y análisis de EDS con el fin de 

identificar la composición química elemental cuasi-cuantitativa de estos 

subproductos. Para analizar los sólidos generados mediante MEB, estos fueron 

recubiertos con oro. 
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Fig. 19. Imágenes MEB (electrones retrodispersados) de los lodos generados con los distintos 

materiales anódicos utilizados a diferentes condiciones de trabajo. 

 

A partir de la Fig. 19 se observa que en todos los casos los lodos muestran una 

mezcla de partículas bien definidas, aunque de forma y tamaño irregulares, lo que 

coincide con investigaciones previas que también han caracterizado los residuos 

sólidos generados después del tratamiento por EC [147-149]. Las partículas sólidas 

muestran una estructura compacta, lo que sugiere que los contaminantes presentes 

en el lixiviado se agrupan densamente durante el proceso de EC [142]. Además, se 

aprecia que los tamaños de las partículas son variables y pueden oscilar entre        

120 µm y 400 µm. No obstante, es evidente que su tamaño tiende a disminuir a 

medida que se incrementa la cantidad de magnesio en el ánodo. Investigaciones 

previas [150, 151], han señalado que las partículas sólidas que conforman el lodo, 

al utilizar un material anódico de aluminio, tienden a ser más grandes en 

comparación con otros materiales anódicos como Fe y Zn. Esta mayor dimensión se 

atribuye a la capacidad de los hidróxidos de aluminio para adherir en su superficie 

una mayor cantidad de partículas contaminantes. Con esta premisa, se sugiere que 

esta tendencia también se manifiesta en este caso particular al incluir magnesio en 

los ánodos. 

 

Por otro lado, se cuantificó la cantidad de lodo generado durante el sistema de EC. 

En la Fig. 20 se observa que la cantidad de lodo generado no varía 

significativamente para todos los casos. Es importante señalar que el ligero aumento 
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en la cantidad de lodo al utilizar un tiempo de 10 min en comparación con un tiempo 

de electrólisis de 15 min se atribuye a que, a menores tiempos, se logra una mayor 

eliminación de la DQO, lo que posiblemente indica una mayor concentración de 

partículas sólidas. Estos resultados concuerdan con los hallados en la sección 

donde se analizó la remoción de la DQO (sección 3.2.2). 

 

                           

Fig. 20. Gráfico de barras que muestran la concentración de lodo generado para cada material 

anódico. 

Los resultados del análisis a través del EDS (Ver anexo 1) revelaron la presencia de 

una diversidad de elementos, incluyendo aluminio, oxígeno, magnesio, carbono, 

hierro, potasio y calcio, lo que concuerda con los hallazgos previamente informados 

en otras investigaciones [150-152]. Con base en los resultados del EDS, se crearon 

gráficos que representan el porcentaje en peso del carbono, aluminio y magnesio, 

como se ilustra en la Fig. 21. Estos elementos desempeñan un papel fundamental 

en la evaluación de la eficacia del sistema de EC con los electrodos utilizados, en 

línea con los objetivos planteados en esta tesis. 

 

La cantidad de carbono presente en los lodos de alguna manera refleja la eliminación 

de compuestos orgánicos durante el proceso de EC, como se ha señalado 

previamente en la literatura [137]. Es relevante destacar que al emplear un tiempo 
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de tratamiento de 10 min se obtiene una mayor concentración de carbono en los 

lodos. Estos resultados son coherentes con los resultados de la sección 3.2.2 sobre 

la eliminación de DQO, que demostró su máxima eliminación en este tiempo de EC. 

Esto demuestra una vez más que existe un intervalo de tiempo más favorable para 

lograr las remociones máximas, después del cual la eliminación se mantiene 

constante o disminuye ligeramente debido a la redispersión de las partículas [47]. 

 
 

                      

Fig. 21. Gráfico de barras que representan el porcentaje en peso de carbono, aluminio y 

magnesio en el lodo para los diferentes materiales anódicos, basados en el análisis de EDS. 

 

Por otro lado, se observa una concentración significativa de aluminio en los residuos 

sólidos, lo que corresponde a la precipitación de hidróxidos metálicos,  responsables 

de la reducción de los contaminantes presentes en el lixiviado [153]. No obstante, la 

concentración de aluminio experimenta una reducción proporcional al aumento de 

la cantidad de magnesio en el material anódico. Estos resultados concuerdan con la 

disminución observada en la concentración de aluminio en el agua tratada, 

consecuencia de la presencia de una mayor concentración de iones magnesio. 

Además, se evidencia un aumento en la cantidad de magnesio presente en los lodos 
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a medida que se incrementa la proporción de este elemento en los materiales 

anódicos. 

 

La concentración inicial de magnesio en el lixiviado (132,9 mg/L) precipita durante 

el tratamiento, lo cual es coherente con la cantidad de este metal presente en el lodo 

cuando se utilizó aluminio puro como material anódico. Estos resultados no 

favorecieron la reducción del SP, como se discutió en detalle en el capítulo anterior. 

A medida que aumenta la concentración de magnesio en el material anódico, su 

presencia en los lodos también se incrementa, ya que una parte del magnesio 

permaneció en solución mientras que la otra precipitó. Estos resultados respaldan 

lo discutido en la sección sobre el SP, ya que se observó que al utilizar el ánodo 

88Al-12Mg se logró un valor de 33,8% para el SP, con una concentración de 164,4 

mg/L de magnesio en el lixiviado tratado. 
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3.3 Conclusiones capítulo 3 

La síntesis de un material anódico a base de aluminio-magnesio a través de 

fundición y su aplicación en el sistema de EC para tratar las aguas de lixiviado de 

vertedero permitió obtener las siguientes conclusiones: 

• La evaluación de la eficacia de los diversos materiales anódicos de aluminio-

magnesio, a través de la medición de la concentración de magnesio en la 

solución y la eliminación de la DQO, reveló que la aleación 88Al-12Mg permite 

alcanzar una concentración de magnesio de 164,4 mg/L en solución y una 

eliminación del 54,2% para la DQO. Sin embargo, la máxima remoción se 

logró para Al94-6Mg con un 60,3%%, sin embargo, la concentración de 

magnesio estuvo por debajo del valor inicial presente en el lixiviado (132,9 

mg/L). 

• Se logró determinar los parámetros operacionales más favorables para el 

proceso de EC sobre las aguas de lixiviado estudiadas, tal que maximizaron 

las eficiencias de las variables de respuestas. Dichas condiciones son una 

densidad de corriente de 15 mA/cm2, tiempo de electrólisis de 15 min y pH 

igual a 5,0. 

• La reducción del SP solo se logró al emplear el material anódico 88Al-12Mg, 

alcanzando un valor del 33,8%. Este resultado abre la posibilidad de 

considerar el agua tratada como una fuente potencial para riego. 

• Se lograron remociones eficientes de turbidez y color, alcanzando un 98,1% 

de eliminación en la turbidez y un 97,9% de remoción de color para la aleación 

88Al-12Mg. Estos valores son ligeramente superiores a los obtenidos con 

otros materiales anódicos de aluminio-magnesio. Este resultado indica la 

existencia de una sinergia entre el magnesio y el aluminio, lo que facilita un 

aumento en la eliminación de estos contaminantes. 

• La concentración inicial de aluminio en el lixiviado (0,05 mg/L) experimentó 

un aumento de 0,03 mg/L al utilizar el ánodo 88Al-12Mg, mientras que con 
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aluminio puro fue de 0,62 mg/L. Esto señala que la combinación de 

condiciones más favorables y la elección de la aleación 88Al-12Mg permite 

reducir la concentración de aluminio en la solución, atribuible a la mayor 

presencia de iones de magnesio. 

• Los resultados del análisis de superficie de los ánodos revelaron que la 

adición de magnesio al material base de aluminio facilita una disolución más 

homogénea en toda la superficie, en comparación con el aluminio puro, donde 

la disolución es más localizada. 

• En conclusión, se postula que la incorporación de magnesio en el material 

base de aluminio, en particular la aleación 88Al-12Mg, genera una sinergia 

que favorece la remoción de contaminantes, ya sea mediante la formación de 

hidróxidos de magnesio o en forma de catión. Además, logra reducir variables 

respuesta más restrictivas, como el SP. Este ánodo se presenta como el 

candidato ideal para tratar el lixiviado de vertedero estudiado en esta tesis 

cuando el objetivo es su uso en el riego de cultivos. 
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Capítulo 4 

Reúso sostenible 
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Es cierto que la creciente crisis hídrica global es motivo de gran preocupación, y 

Chile no es la excepción. La proyección de un aumento del 30% en la demanda de 

agua para 2050 plantea desafíos significativos en un país que ya enfrenta un déficit 

de agua importante. El hecho de que el sector agrícola sea el mayor consumidor de 

agua en Chile, utilizando aproximadamente el 73% de los recursos disponibles, 

destaca la importancia de encontrar soluciones sostenibles para la gestión del agua. 

La reutilización de los lixiviados de vertedero es una de esas soluciones, ya que 

puede ayudar a reducir la presión sobre las fuentes de agua dulce y disminuir la 

demanda de agua fresca para riego agrícola y otros usos. Como ya se ha 

mencionado a lo largo de los capítulos anteriores, la EC es una tecnología eco-

amigable interesante que puede contribuir significativamente a abordar los desafíos 

relacionados con el agua.  

 

La problemática de la contaminación producida por los lixiviados es sumamente 

compleja, involucrando factores biológicos, físicos y químicos. En este contexto, los 

metales pesados se destacan como una preocupación significativa debido a sus 

efectos perjudiciales tanto para la salud humana como para el medio ambiente [135, 

136]. La presencia de estos metales en el agua proviene de diversas fuentes, que 

van desde la aplicación de fertilizantes sintéticos en áreas agrícolas hasta la 

liberación de aguas residuales industriales sin un tratamiento adecuado [137]. Por 

lo tanto, resulta esencial llevar a cabo análisis detallados de la concentración de 

metales en el agua tratada, especialmente cuando se considera su uso en la 

irrigación de cultivos. 

 

Llevar a cabo bioensayos de fitotoxicidad para evaluar el nivel de toxicidad presente 

en las aguas tratadas es un factor relevante. En el caso particular de esta tesis, esto 

es esencial para determinar si el proceso de EC con ánodos 88Al-12Mg permite la 

reutilización segura del agua tratada. En este capítulo se examinan las regulaciones 

internacionales y nacionales relacionadas con los requisitos para utilizar estas aguas 

tratadas en riego, además de llevar a cabo ensayos biológicos para evaluar la 

toxicidad y el impacto en el crecimiento de los cultivos. 
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4.1 Regulaciones internacionales y nacionales 

 

En la Tabla 12 se presenta un listado de las concentraciones máximas de los 

metales permitidos en las aguas de regadío según la legislación vigente en varios 

países, incluyendo Estados Unidos, China, Italia y Chile. Esta tabla también muestra 

las cantidades de estos metales tanto en el lixiviado de vertedero inicial como en el 

lixiviado tratado con el sistema de EC. Cabe señalar que estas concentraciones se 

determinaron mediante un análisis de Plasma Acoplado Inductivamente (ICP, por 

sus siglas en inglés). Esta información permite comparar los resultados obtenidos 

durante el tratamiento de EC utilizando un material anódico de 88Al-12Mg y las 

regulaciones vigentes en diferentes regiones. 

 

En términos generales, las concentraciones de metales en el lixiviado de vertedero, 

se encuentran por debajo de los límites establecidos por normativas internacionales 

y nacionales. Sin embargo, existen diferencias significativas entre las normativas de 

distintos países. Por ejemplo, en China, las concentraciones máximas permitidas de 

Co, Cu y Mo son de 1,0 mg/L, 1,0 mg/L y 0,5 mg/L, respectivamente, mientras que, 

en Estados Unidos los límites son más estrictos, con valores máximos permitidos de 

0,05 mg/L, 0,2 mg/L y 0,01 mg/L para Co, Cu y Mo, respectivamente. En este sentido 

es alentador destacar que los resultados del tratamiento con el ánodo de aluminio-

magnesio (88Al-12Mg) muestra concentraciones muy por debajo de ambas 

normativas. Específicamente, se registran concentraciones de 0,011 mg/L para Co, 

0,014 mg/L para Cu y 0,003 mg/L para Mo, aunque las concentraciones ya estaban 

por debajo de los límites normativos previos al tratamiento, este ha propiciado una 

disminución aún más significativa. Por lo tanto, los resultados son relevantes cuando 

el objetivo es lograr el reusó con fines en la agricultura[154]. 

Es evidente que las normativas para cada país difieren en cuanto a las 

concentraciones máximas permitidas de los metales. Sin embargo, la OMS destaca 

que algunos metales, como el arsénico, plomo, cadmio, cromo, cobalto, uranio, entre 

otros, presentan cierto potencial cancerígeno [155]. Por lo tanto, resulta crucial 

caracterizar cualquier tipo de agua antes y después de someterse a un tratamiento 

de purificación.  



 

 

Tabla 12. Comparación de los niveles permitidos de metales en el agua de riego de acuerdo con la normativa de tres países. Se 

incluyen valores iniciales del lixiviado y del agua tratada. 

 

 

 

 

 

País Ref.  Parámetros (mg/L)   

  As Hg Cr Ni Pb Cd Zn Fe Cu Mn Mo V Be Co Ba 

USA [156] 0,1 - 0,1 0,2 5,0 0,01 2,0 5,0 0,2 0,2 0,01 0,1 0,1 0,05 - 

China [157] 0,05 0,001 0,1 0,1 0,2 0,01 2,0 2,5 1,0 0,3 0,5 0,1 0,002 1,0 - 

Italia [155] 0,02 0,001 0,1 0,2 0,1 0,005 0,5 2,0 1,0 0,2 - 0,1 0,1 0,05 10,0 

Chile    0,1   0,001 0,1 0,2 5,0 0,01 2,0 5,0 0,2 0,2 0,01 0,1 0,1 0,05 4,0 

 
Lixiviado 
Estudiado  

 

    As    Hg Cr Ni Pb Cd Zn Fe Cu Mn Mo V Be Co Ba 

Lixiviado 

Inicial 

 0,074 <0,001 0,052 0,049 <0,019 <0,001 0,106 0,357 0,037 0,002 0,005 0,064 <0,001 0,041 0,007 

Agua 

Tratada 

 0,001 <0,001 0,003 0,009 <0,019 <0,001 0,025 <0,002 0,014 0,002 0,003 <0,002 <0,001 0,011 0,004 
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Es evidente que las concentraciones de metales en el lixiviado disminuyen 

considerablemente al ser sometido al tratamiento de EC utilizando como material 

anódico aluminio-magnesio. Resultados similares se han reportado en 

investigaciones previas. Por ejemplo, el estudio del grupo científico liderado por 

Akbal [158] demostró que mediante el uso de un sistema de EC se logró eliminar el 

níquel en un 98%, el cobre y el cromo en un 100%, dichos resultados se obtuvieron 

al trabajar con un tiempo de electrólisis de 20 min, una densidad de corriente de      

10 mA/cm2 y un pH igual a 3,0. Al comparar los resultados obtenidos en este estudio, 

se observa que las remociones de níquel alcanzaron un 81,6%, el cobre se redujo 

en un 62,2% mientras que el cromo experimentó una disminución del 94,2%. Aunque 

las tasas de eliminación informadas por Akbal et al. [158] son superiores, las 

condiciones operativas en el sistema estudiado en esta tesis son más favorables 

debido al papel crucial que desempeña el pH en la presencia de otros contaminantes 

(pH inicial igual a 5.0). Es esencial tener en cuenta que el pH del agua tratada, si se 

considera su reutilización como fuente de riego, debe mantenerse en un rango de 6 

a 9. Por tanto, iniciar con un pH igual a 3.0 implicaría la necesidad de incorporar 

reactivos químicos para elevar el pH, lo que conlleva a un aumento en el consumo 

económico y obliga al manejo de reactivos químicos adicionales. 

 

Otros estudios han informado remociones de zinc sobre el 97% [159], cuando se 

opera el sistema de EC a una densidad de corriente de 4,0 mA/cm2, tiempo de 

operación de 45 min y un pH de 9,56. En contraste, la disminución de este metal 

para el caso en estudio logró un 76,4%. Aunque los resultados reportados por          

Al-Shannag et al. [159] indican una eliminación más significativa, es relevante 

destacar que el tiempo requerido en su sistema de electrocoagulación es 

considerablemente extenso, lo que podría implicar un mayor consumo energético 

aún a la baja densidad de corriente aplicada. Además, el pH utilizado en su estudio 

es notablemente alto en comparación con los estándares establecidos para la 

descarga de aguas o para su reutilización. Por lo tanto, es crucial recordar que la 

viabilidad económica y ambiental de cualquier sistema de tratamiento está 

estrechamente vinculada a consideraciones como estas, resaltando la importancia 
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de optimizar las condiciones operacionales para lograr tanta eficiencia como 

sostenibilidad. 

 

Finalmente, los resultados del tratamiento del lixiviado de vertedero mediante el 

ánodo de aluminio-magnesio (88Al-12Mg) indican que es factible cumplir con las 

regulaciones relacionadas con la presencia de diversos metales, lo que abre la 

puerta a la posibilidad de utilizar el agua tratada en actividades de riego. En este 

camino, resulta esencial llevar a cabo estudios sobre los efectos fitotoxicológicos del 

agua tratada, ya que estas investigaciones contribuirán a determinar los posibles 

impactos negativos del agua en los cultivos. Es importante destacar que, aunque el 

lixiviado sin tratar pueda tener aspectos visuales desfavorables, como una alta 

cantidad de sólidos suspendidos y color marrón característico, cumple al menos con 

los estándares establecidos para los metales pesados. No obstante, se reconoce 

que la percepción pública y la estética del agua también son aspectos cruciales para 

brindar a la población no solo seguridad, sino también la sensación de confianza en 

su condición. Por este motivo, se realizaron bioensayos para evaluar de manera 

integral la calidad del agua tratada. 

 

4.2 Ensayos fitotoxicológicos y crecimiento vegetal 

 

Más allá de solo los metales previamente considerados, la presencia de sustancias 

tóxicas en el agua podría tener consecuencias negativas en el desarrollo de los 

cultivos, ya que podrían inhibir la germinación de las semillas o su crecimiento. Por 

lo tanto, resulta fundamental analizar los posibles efectos perjudiciales de las aguas 

destinadas al riego. Una práctica común para evaluar estos efectos es llevar a cabo 

un análisis de fitotoxicidad como prueba biológica [160, 161], evaluando la 

germinación de semillas específicas altamente sensibles a la toxicidad [162]. La 

incorporación de este tipo de bioensayo en el proceso de análisis de aguas 

residuales permitirá determinar la presencia o ausencia de toxicidad para el material 

vegetal a nivel laboratorio. 
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El análisis de fitotoxicidad se realizó siguiendo el procedimiento sugerido en la 

investigación de Kwarciak-Kozlowska et al. [163], en donde se describe que se 

deben introducir 10 semillas en una placa Petri y agregar 5 mL de solución, como se 

muestra en la Fig. 22. Para este caso en particular, se utilizaron tres soluciones: 

agua potable (como referencia), lixiviado de vertedero sin tratamiento y agua tratada. 

Posterior a ello, las placas Petri, una vez tapadas, se colocaron en una estufa a        

25 °C en condiciones de oscuridad y se mantuvieron durante 72 horas. En este caso 

de estudio se eligió la planta Lactuca sativa (lechuga) como organismo de prueba 

debido a que los ensayos de fitotoxicidad con semillas de lechuga son sencillos, 

rápidos, fiables y económicos [164].  

 

 

Fig. 22. Montaje de las semillas de lechuga en placas Petri con diferentes soluciones. a) Agua 

potable como referencia. b) Agua tratada. c) Agua de lixiviado de vertedero. 

Todos los ensayos de toxicidad se realizaron en triplicado. Tras el periodo de 

incubación, se procedió a analizar el índice de germinación mediante las siguientes 

ecuaciones [163]: 

• Germinación radicular relativa (GRR) 

    𝐺𝑅𝑅 =
𝑅𝐸

𝑅𝐾
 𝑥 100                      (24) 

• Germinación relativa de semillas (GRS) 

               𝐺𝑅𝑆 =
𝑆𝐸

𝑆𝐾
 𝑥 100                                 (25) 

• Índice de germinación (IG) 
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      𝐼𝐺 =
𝐺𝑅𝑅∗𝐺𝑅𝑆

100
                                 (26) 

Donde, 

• 𝑅𝐸 es la longitud de la raíz del brote en la muestra de ensayo. 

• 𝑅𝐾  es la longitud de la raíz del brote en agua potable. 

• 𝑆𝐸 corresponde a la cantidad de semillas que han germinado en la muestra. 

• 𝑆𝐾 es la cantidad de semillas germinadas en el agua de referencia. 

 

En la Tabla 13 se presenta el promedio de la longitud de la raíz del brote de cada 

semilla utilizada en las diferentes muestras. A partir de estas mediciones se calculó 

la GRR para las distintas fuentes de agua. Los resultados revelan solo una ligera 

diferencia en las longitudes obtenidas al usar agua potable en comparación con el 

agua tratada. Sin embargo, se observa una notoria disminución en el crecimiento 

radicular para las semillas germinadas en lixiviado, lo que podría indicar que el 

lixiviado sin tratamiento presenta cierta toxicidad y plantea dudas sobre su idoneidad 

para su uso en riego. Para una evaluación precisa de la toxicidad del agua se debe 

recurrir al índice de germinación, el que se presenta en la Fig. 23. 

 

Tabla 13. Promedio de la longitud de la raíz del brote de cada semilla utilizada en los diferentes 

ensayos, a partir de los datos se calcula índice GRR y GRS respectivamente. 

 Agua 
referencia 

Lixiviado 
Agua 

tratada 

𝑅𝐸1 (𝑚𝑚) 1,5 0,6 1,2 

𝑅𝐸2 (𝑚𝑚) 1,5 0,3 1,1 

𝑅𝐸3 (𝑚𝑚) 1,4 0,6 1,1 

𝑅𝐸4 (𝑚𝑚) 1,4 0,7 1,2 

𝑅𝐸5 (𝑚𝑚) 1,5 0,6 1,1 

𝑅𝐸6 (𝑚𝑚) 1,3 0,4 1,3 

𝑅𝐸7 (𝑚𝑚) 1,3 0,6 1,2 

𝑅𝐸8 (𝑚𝑚) 1,5 0,7 1,1 

𝑅𝐸9 (𝑚𝑚) 1,2 0,6 1,0 

𝑅𝐸10 (𝑚𝑚) 1,1 0,3 1,1 

%𝐺𝑅𝑅 -   39,4 ± 0,3    83,2 ± 0,4 

%𝐺𝑅𝑆 100% 100% 100% 
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Fig. 23. Gráfico de barras que indican el índice de germinación de las semillas al utilizar agua 

potable como referencia, lixiviado de vertedero y agua tratada. 

 

La Fig. 23 muestra que el índice de germinación del lixiviado de vertedero en su 

estado inicial es solo del 39,2%. Este valor se sitúa por debajo de los umbrales 

recomendados para su uso en riego. Según lo reportado en la literatura los valores 

de IG por debajo del 50% sugieren una alta fitotoxicidad, valores de IG por debajo 

del 50% sugieren una alta fitotoxicidad; valores entre el 50% y el 80% indican una 

fitotoxicidad moderada, mientras que valores por encima del 80% implican que 

existe fitotoxicidad [165]. Por lo tanto, en el caso de las semillas de lechuga utilizadas 

en esta tesis, se considera que el lixiviado es fitotóxico, aunque este es un hecho 

que ha sido reportado innumerables ocasiones en la literatura, es más, se considera 

un residuo altamente tóxico [166].  

 

El agua tratada presenta un IG del 83,2%, lo que indica que el proceso de EC 

utilizando ánodos de aluminio-magnesio, específicamente 88Al-12Mg, logra reducir 

la toxicidad presente en el lixiviado inicial. Este valor obtenido se sitúa dentro del 

rango permitido para su uso como agua de riego [165]. Por lo que se puede afirmar 

con certeza que el efluente final es un líquido no fitotóxico y puede utilizarse para el 
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riego en el ámbito de la reutilización de agua en la agricultura. Los resultados 

demuestran que el lixiviado de vertedero, como efluente originalmente fitotóxico, se 

desintoxica de manera efectiva mediante este proceso. 

 

El ensayo de fitotoxicidad proporciona información sobre el nivel de toxicidad, pero 

no identifica específicamente el elemento o compuesto responsable de su efecto 

tóxico. Esto es particularmente relevante dado que el lixiviado de vertedero tiene una 

composición variable y compleja. Según algunas investigaciones, la presencia de 

hidrocarburos y sus diversas formas alotrópicas puede inhibir la germinación de las 

semillas al obstruir los poros de las raíces, lo que resulta en daño a las estructuras 

de la pared interna y afecta la permeabilidad de la membrana celular, impactando 

tanto la absorción como la conducción de agua [167]. Estudios reportados por Rede 

et al. [168] y Gao et al. [169] han señalado que los xenobióticos, que incluyen 

microcontaminantes, pueden inhibir la germinación de las semillas y causar daños 

morfológicos, fisiológicos y moleculares en las plantas. Asimismo, es sabido que una 

elevada conductividad en las aguas podría afectar tanto la germinación o 

crecimientos de las semillas. 

 

Para evaluar y asegurar aún más la eficiencia del sistema propuesto en el 

tratamiento del lixiviado y su potencial uso como fuente de agua para riego, se 

realizó un análisis de crecimiento de las plantas de lechuga durante un período de 

21 días, siguiendo la metodología previamente reportada por Niu et al. [161]. Se 

sembraron 24 semillas en dos grupos separados, como se muestra en la Fig. 24 a) 

y 24 b). El primer grupo se regó con agua potable cada dos días, mientras que el 

segundo grupo se regó con agua tratada con la misma frecuencia e igual volumen. 

En ambos ensayos se logró una tasa de germinación del 95,8%, lo que equivale a 

23 plántulas de lechuga germinadas, como se muestra en la figura 24 c) y 24 f). 

Estos resultados iniciales respaldan los hallazgos anteriores de los ensayos de 

fitotoxicidad, lo que demuestra que el agua tratada no retrasa la germinación de las 

semillas ni el crecimiento de las plántulas en su primera etapa de desarrollo que, 

cabe mencionar, es su estado más vulnerable. 
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Fig. 24. Evolución del crecimiento de las plántulas por periodo de 21 días. a) y c) Distribución 

semillas, b) y e) Germinación, c) y f) crecimiento. 

 

La Fig. 25 a) y 25 b) muestran el crecimiento de las lechugas el día 21. En ambos 

casos no se aprecian diferencias significativas; en ambas muestras las plantas 

tienen entre 3-4 hojas primarias, los tallos de las plántulas son similares, lo que 

sugiere preliminarmente que no hay una variación de crecimiento discernible a 

simple vista entre ellas. 
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Fig. 25. Extracción de las plántulas del almácigo posterior al periodo de 21 días de crecimiento. 

a) plántulas regadas con agua potable, b) plántulas regadas con agua tratada. 

 

Para llevar a cabo un análisis exhaustivo se realizaron dos mediciones esenciales. 

La primera consistió en determinar el peso fresco de las plántulas, mientras que la 

segunda implicó calcular su peso en seco. Para el segundo procedimiento, las 

muestras se colocaron en un horno a una temperatura de 80°C durante 72 horas, 

hasta que se alcanzó un peso constante, como se describe en la literatura [170]. 

Ambos pesos, tanto fresco como en seco, se obtuvieron para todas las plántulas. 

 

Las plántulas regadas con agua potable mostraron un peso fresco de 0,543 gramos 

y un peso en seco de 0,089 gramos. En contraste, las plántulas regadas con agua 

tratada presentaron un peso fresco de 0,485 gramos y un peso en seco de           

0,065 gramos. Estos resultados señalan que las plántulas regadas con agua tratada 

presentan una menor masa vegetal fresca en comparación con aquellas regadas 

con agua potable. Se postula que esta diferencia se atribuye al hecho de que el agua 

tratada posee una elevada conductividad eléctrica, con un valor de 7,8 mS/cm, en 

contraste con el agua potable cuya conductividad oscila entre 0,2 mS/cm y                

0,8 mS/cm. La literatura sugiere que una alta conductividad crea una barrera que 

dificulta la absorción de agua y nutrientes, lo que a su vez afecta el crecimiento de 

las plantas [171]. Cabe señalar que a pesar de que este efecto se conocía desde 

antes de realizar el ensayo, se decidió no modificar la conductividad eléctrica del 

lixiviado de vertedero tratado para evaluar el uso de este RIL sin la necesidad de 

diluirlo y/o de modificar los resultados del tratamiento agregando sustancias 

químicas adicionales. 
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En resumen, se demuestra que el sistema de EC utilizando un material anódico 88Al-

12Mg es una opción efectiva para el tratamiento de aguas de lixiviado de vertedero. 

Este proceso permite reducir tanto los contenidos de metales pesados presentes en 

el lixiviado como su fitotoxicidad. Por lo tanto, el agua tratada se perfila como un 

candidato potencial para su uso como agua de riego. 

 

Finalmente, se sugiere que en futuros estudios se evalúe el impacto del agua de 

lixiviado tratado en las propiedades del suelo, proporcionando así una mejor 

comprensión de los fenómenos de intercambio de nutrientes y flujo de agua entre 

las plántulas y el suelo. Además, es crucial destacar que, a pesar de la alta 

conductividad presente en el agua tratada, estos hallazgos son fundamentales 

cuando se busca su reutilización. También sería viable considerar la dilución de un 

cierto porcentaje del agua tratada con agua actualmente utilizada para regadío, 

buscando alcanzar valores de conductividad más bajos. Esta medida resultaría 

beneficiosa, ya que contribuiría significativamente al aumento del recurso hídrico 

utilizable para agricultura pues los volúmenes se verían incrementados al incluir 

agua de lixiviado de vertedero tratada. 
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4.3 Conclusiones capítulo 4 

El análisis entre distintas normativas internacionales y nacionales, junto con el 

estudio del nivel de toxicidad del agua tratada y su efecto en la etapa de germinación 

y crecimiento de las plántulas, ha permitido obtener las siguientes conclusiones: 

• La aplicación del material anódico 88Al-12Mg demuestra ser eficaz para 

reducir la presencia de metales pesados. Después del proceso, se obtiene 

una concentración de aluminio de tan solo 0,08 mg/L, lo cual está muy por 

debajo de los límites establecidos por las normativas relacionadas con el uso 

del agua de riego, e incluso como fuente de agua potable. 

• El lixiviado de vertedero sin tratamiento muestra una alta fitotoxicidad, con un 

índice de germinación de solo 39,2%. Sin embargo, tras realizar el tratamiento 

correspondiente, se logró elevar el IG a un valor del 83,2%, lo que indica que 

el agua tratada ya no presenta toxicidad perjudicial que pueda obstaculizar el 

proceso de germinación de las plántulas de Lactuca sativa. 

• El examen del peso en fresco de las plántulas reveló una ligera diferencia 

entre las lechugas regadas con agua potable y aquellas regadas con agua 

tratada. Se observó una disminución de solo 10,7% en el peso fresco de las 

plántulas que recibieron agua tratada. Esta variación podría atribuirse 

presumiblemente al impacto de la conductividad eléctrica del agua. Estos 

hallazgos indican que, aunque el agua tratada parece ser adecuada para el 

riego y no presenta toxicidad perjudicial, la alta conductividad podría tener un 

impacto sutil en el crecimiento de las plántulas de lechuga. 
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Conclusiones 

generales 
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5.1 Conclusiones  

El trabajo realizado durante esta tesis de doctorado, cuyo objetivo general fue 

desarrollar ánodos de Al-Mg de manera que su uso en el tratamiento de EC de 

lixiviados de rellenos sanitarios permita la remoción de contaminantes tal que el agua 

tratada pueda ser utilizada como agua de regadío permitió las siguientes 

conclusiones y sugerencias: 

• El análisis de los datos reportados en la literatura durante las últimas décadas 

evidencia la dispersión en las condiciones de trabajo utilizadas para el 

tratamiento de lixiviado de vertedero. A la luz de estos resultados es evidente 

la necesidad de alinear los esfuerzos entre grupos de investigadores de 

manera de contribuir efectivamente al tratamiento de estos residuos líquidos. 

• Según los resultados reportados para el tratamiento de lixiviado de vertedero 

se desarrolló un modelo predictivo para la remoción de la DQO, el que 

considera las cinco variables relevantes en el proceso de EC. Para lograr la 

máxima predicción del modelo y considerando la variabilidad de los datos, se 

introdujo el factor J, que relaciona la cantidad de hidróxidos formados durante 

la EC en relación con la concentración inicial de la DQO. Se lograron 

coeficientes de determinación, R2, de 0,96 cuando se utilizan ánodos de 

aluminio y 0,94 utilizando ánodos de hierro. Estos modelos son de utilidad 

para el diseño de plantas de EC, a la vez que permiten una primera 

estimación de los gastos energéticos asociados. 

• Se diseñaron y produjeron ánodos de aluminio-magnesio, con 

concentraciones de magnesio entre 6 y12% en peso, encontrándose que, si 

bien todas ellas remueven una gran proporción de los contaminantes 

presentes en los lixiviados, solo la aleación 88Al-12Mg permitió controlar el 

sodio porcentual en el agua tratada. Las condiciones operacionales para el 

éxito del tratamiento fueron una densidad de corriente de 15 mA/cm2, un 

tiempo de 15 min y un pH de 5,0, alcanzándose remociones del 52,9% en 
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DQO, 98,1% en turbidez y 97,9% en color, a la vez que el sodio porcentual 

alcanzó un 33,8%. 

• Al tratar el lixiviado de vertedero con un ánodo 88Al-12Mg y las condiciones 

operacionales adecuadas se demostró que, contrario al agua sin tratar, este 

no es fitotóxico, permitiendo la germinación y crecimiento de Lactuca sativa, 

vegetal ampliamente utilizado para determinar la calidad biológica del agua. 

 

5.2 Sugerencias 

En virtud de continuar con el trabajo desarrollado en esta tesis y con la perspectiva 

de llevarlo a futuro a nivel industrial, se sugiere: 

• Diseñar y evaluar un sistema de electrocoagulación continuo, a nivel piloto, 

utilizando ánodos 88Al-12Mg, para el tratamiento de lixiviados de vertedero. 

Esto permitirá, además de conocer los factores de escalamiento, determinar 

la necesidad (o no) del actual tratamiento biológico previo al tratamiento 

mediante EC.  

• La gestión de los lodos generados constituye uno de los desafíos principales 

en los procesos de EC. En ese contexto, se sugiere que futuros trabajos 

investiguen la posibilidad de añadir valor agregado a los lodos resultantes, 

dado que, según lo analizado en esta tesis, representan una fuente atractiva 

para su uso como fertilizante o incluso en la producción de materiales de 

construcción. Esta perspectiva ofrece una oportunidad interesante para 

abordar de manera más sostenible la gestión de residuos y aprovecharlos de 

manera beneficiosa en otros sectores. 

• El análisis del peso en fresco y seco de las plántulas reveló una leve 

diferencia entre las lechugas regadas con agua potable y aquellas regadas 

con agua tratada, sugiriendo posiblemente la influencia de la alta 

conductividad eléctrica del agua tratada. Estos resultados señalan que, 

aunque el agua tratada parece ser adecuada para el riego y no muestra 
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signos de toxicidad, su elevada conductividad podría impactar negativamente 

en el crecimiento de las plántulas. En consecuencia, futuras investigaciones 

deberían enfocarse en examinar cómo la conductividad del agua tratada 

afecta el desarrollo de los cultivos y su posible influencia en las propiedades 

hidráulicas del suelo. 

• Finalmente, con el trabajo realizado se abre la posibilidad de incorporar agua 

de lixiviado de vertedero tratada en distintos sectores productivos, ya sea en 

estado puro o diluida con agua de mayor pureza. Futuras investigaciones 

deberán abordar estas posibilidades para continuar creando valor a los que, 

hasta hoy, se consideran residuos líquidos. 
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6.1 Resultados de producción 

Publicaciones durante el doctorado: 

• Operational variable effect on the COD removal efficiency using 

electrocoagulation in landfill leachate treatment”. Núñez, J., Larral, J., 

Roeckel, M., Fernández, K., Maril, M., Tobosque, P., Carrasco,C. 

Environmental Science Water Research & Technology (2023). 

 

• Effect of the supporting electrolyte on the one–step electrodeposited CuInS2 

film for ZnS/CIS solar cells applications.  C, Rodríguez., A, Delgadillo., J, 

Nuñez., G, Cabello-Guzmán., A, Mera., Marie-Paule, Delplancke., M, 

Villacampa., C, Carrasco. Journal of Solid State Electrochemistry, (2020). 

• Application of electrocoagulation for the efficient pollutants removal to reuse 

the treated wastewater in the dyeing process of the textile industry”. J, 

Núñez., M, Yeber., N, Cisternas., R, Thibaut., P, Medina., C, Carrasco. 

Journal of Hazardous Materials, 371 (2019), 705-711. 

• Synthesis and structural analysis of electrodeposited Pb-Co films for oxygen 

evolution applications” de los autores M, Maril., P, Tobosque., J, Núñez., C.A,  

Rodriguez., M.P, Delplancke., J.L, Delplancke., M, Yacaman., M. Josefina 

Arellano-Jimenez., F, Soldera., & C, Carrasco. Materials 

Characterization, 148 (2019) 3, 23-29. 

 

Participación en eventos científicos: 

• Diseño e implementación de un método para la fabricación de tubos de un Al-

MMC obtenidos mediante rheocasting y extrusión inversa en caliente. 

Autores: G. Inzunza, J. Núñez, A. Candia, R. Navalon, C. Camurri, C. 

Carrasco. Congreso internacional de Metalurgia y Materiales 19° 

SAMCONAMET, Valdivia, Chile. 1 al 5 de octubre del 2018. 
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• Cold Rolling with rough rolls: A posible technique to obtain superficial 

nanograins”. Autores: C. Camurri, C. Carrasco, J, Maril, J. Núñez.  Congreso 

internacional de Metalurgia y Materiales 19° SAMCONAMET, Valdivia, Chile. 

1 al 5 de octubre del 2018. 

• Synthesis of copper thin films by free-toxic chemical bath deposition”. Autores: 

P.Tobosque, J.Nuñez, P.Padilla, N.Cisternas, M. Maril, R.Navalón, 

C.Carrasco. EUROMAT 2019, Estocolmo, Suecia. 1 al 5 de septiembre del 

2019. 

• Obtaining tubes with high mechanical properties from used aluminium 

beverages cans”. Autores M.Maril, R.Navalón, N.Cisternas, C.Carrasco, 

P.Tobosque y J.Nuñez. EUROMAT 2019, Estocolmo, Suecia. 1 al 5 de 

septiembre del 2019. 

• Síntesis de películas delgadas de cobre mediante CBD libre de tóxicos”. 

Autores P.Tobosque, J.Nuñez, P.Padilla, N.Cisternas, M. Maril, R.Navalón, 

C.Carrasco. Congreso internacional de Metalurgia y Materiales 19° 

SAMCONAMET, Valdivia, Chile. 3 al 7 de noviembre del 2019. 

• Obtención de tubos para uso estructural a partir de latas de bebida de 

aluminio”. Autores R. Navalón, J. Núñez, C. Lara, P. Tobosque, M. Maril, C. 

Carrasco. Congreso internacional de Metalurgia y Materiales 19° 

SAMCONAMET, Valdivia, Chile. 3 al 7 de noviembre del 2019. 

• Obtaining tubes with high mechanical properties from used aluminum 

beverage cans”. Autores R. Navalón, J. Núñez, C. Lara, C. Carrasco. 

Materials Science and Engineering (MSE), Darmstadt, Alemania. 22-25 de 

septiembre del 2020. 

• Study of soiling on different photovoltaic glasses exposed in Atacama Desert”. 

Autores: P. Tobosque, M. Maril, J. Nuñez, C. Carrasco. Materials Science and 

Engineering (MSE), Darmstadt, Alemania. 22-25 de septiembre del 2020. 
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• Electrochemical oxidation of Mn-Mo-Fe anodes for use in seawater 

electrolysis”. Autores:  M. Maril, P. Tobosque, J. Nuñez, J.L. Delplancke C. 

Carrasco, C. Salvo. Materials Science and Engineering (MSE), Darmstadt, 

Alemania. 22-25 de septiembre del 2020. 

• Heating pre-treatment of copper ores and its effects on the bond work index. 

Autores: N. Cisternas, J. Núñez, P. Tobosque, C. Carrasco. EUROMAT 2021 

Virtual, 13 al 17 de septiembre del 2021. 

• Relation of soiling fitures and environmental parameters: effects on optical 

properties of solar glasses exposed in arid zones. Autores: P. Tobosque, J. 

Núñez, P. Arriagada, G. Cabello-Guzmán, L. Morán, C. Carrasco. EUROMAT 

2021 Virtual, 13 al 17 de septiembre del 2021. 

• Surface modification of solar glass as a method of passive soiling mitigation. 

Autores: J. Núñez, P. Tobosque, A. Elgueda, M. Maril, C. Carrasco. 

EUROMAT 2021 Virtual, 13 al 17 de septiembre del 2021. 

• Implementation of a lithium ion battery charge-discharge system and analysis 

of the effect of microstructural degradation. Autores: C. Lara, P. Tobosque, J. 

Núñez, M. Maril, C. Carrasco. EUROMAT 2021 Virtual, 13 al 17 de septiembre 

del 2021. 

• Estudio del comportamiento y degradación de baterías de iones de litio en 

condiciones de operación asociadas al Desierto de Atacama. C. Lara, I. 

Vargas, P. Tobosque, J. Núñez, M. Maril, C. Carrasco. 20° SAMCONAMET, 

Mar del Plata, Argentina, 2022. 

• Valorización de lixiviado de vertedero mediante aleaciones Al-Mg. J. Núñez, 

C. Carrasco, M. Yeber. 21° CONAMET-SAM, Viña del mar, Chile, 2023. 
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7.1 Anexos análisis EDS. 

 

Fig. 26. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo Aluminio en condiciones de pH 4.5 

y 10 min de electrólisis. 

 

Fig. 27. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo Aluminio en condiciones de pH 5.0 

y 15 min de electrólisis. 
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Fig. 28. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 94Al-6Mg en condiciones de pH 

4.5 y 10 min de electrólisis. 

 

Fig. 29. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 94Al-6Mg en condiciones de pH 

5.0 y 15 min de electrólisis. 
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Fig. 30. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 91Al-9Mg en condiciones de pH 

4.5 y 10 min de electrólisis. 

 

Fig. 31. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 91Al-9Mg en condiciones de pH 

5.0 y 15 min de electrólisis. 
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Fig. 32. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 88Al-9Mg en condiciones de pH 

4.5 y 10 min de electrólisis. 

 

Fig. 33. Análisis EDS de lodos, correspondiente al utilizar el ánodo 88Al-9Mg en condiciones de pH 

5.0 y 15 min de electrólisis. 

 

 



114 
 

Tabla 14. Composición química semi-cuantitativa mediante EDS de los lodos generados en el 

sistema de EC, utilizando pH 4.5 y 10 min para los diferentes ánodos. 

Elemento Al Puro 94Al-6MG 91Al-9Mg 88Al-12Mg 

Carbono 13,76 16,00 14,35 15,35 

Oxígeno 50,29 52,01 50,11 51,19 

Sodio 0,92 1,09 1,07 0,95 

Magnesio 4,48 5,85 7,89 10,94 

Aluminio 24,53 18,22 19,46 15,11 

Silicio 0,81 0,94 0,91 0,78 

Azufre 1,01 1,05 1,30 1,05 

Cloro 1,06 1,13 1,18 1,24 

Potasio 1,23 1,52 1,78 1,31 

Calcio 0,81 1,18 0,89 0,89 

Hierro 1,10 1,02 1,07 1,20 

 

Tabla 15. Composición química semi-cuantitativa mediante EDS de los lodos generados en el 

sistema de EC, utilizando pH 5.0 y 15 min para los diferentes ánodos. 

Elemento Al Puro 94Al-6MG 91Al-9Mg 88Al-12Mg 

Carbono 11,23 12,45 11,54 11,37 

Oxígeno 45,29 44,38 49,63 51,42 

Sodio 0,92 0,93 1,23 1,65 

Magnesio 6,78 8,93 8,95 9,94 

Aluminio 28,33 23,87 20,97 18,87 

Silicio 0,90 0,84 0,79 0,80 

Azufre 1,12 1,46 1,35 0,81 

Cloro 1,45 2,75 2,32 1,41 

Potasio 1,82 2,17 1,88 1,83 

Calcio 0,98 1,03 1,02 1,38 

Hierro 1,12 1,20 0,32 0,52 
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