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CAPITULO 1. Introduccién

1.INTRODUCCION
1.1. Tratamiento anaerobio metanogénico

Se puede definir la digestién anaerobia metanogénica como el proceso de transformacién
biolégico de la materia orgdnica en biogas, formado principalmente por CHs; y CO;

(Metcalf&Eddy, 1995).

La conversién anaerobia de la materia organica es llevada a cabo por un consorcio
bacteriano encargado de transformar una mezcla compleja de sustratos en metano gas a través

de una serie de compuestos intermedios (Speece, 1996).

La reaccidn tiene lugar en cuatros etapas en serie: hidrdlisis, acidogénesis, acetogénesis y
metanogénesis. Inicialmente, los compuestos orgdnicos complejos de alto peso molecular tales
como polisacaridos o proteinas son hidrolizados a compuestos organicos mas simples que, a
continuacién, son fermentados a acidos grados volatiles (AGV) por bacterias facultativas y
anaerobias estrictas denominadas bacterias formadoras de acidos. Los acidos grasos volatiles
de mas de 2 dtomos de carbono son transformados en la siguiente fase en acido acético e
hidrégeno gas. Finalmente, el acido acético y el hidrégeno son transformadas en metano y
diéxido de carbono por organismos metanogénicos del grupo Archaea (Speece, 1996; Metcalf&

Eddy, 1995).

El uso de procesos anaerobios metanogénicos esta muy extendido tanto en el tratamiento
de aguas residuales urbanas como industriales. Este tipo de tecnologia se utiliza ampliamente
en paises con climas tropicales o calidos para el tratamiento de aguas residuales urbanas, a
temperatura ambiente, o para el tratamiento de aguas residuales industriales con alta
concentracion de materia organica aunque operando normalmente el biorreactor a
temperaturas de uno 35-37 9C en sistemas anaerobios meséfilos o 55-602 C en sistemas

anaerobios termdfilos (Garrido Fernandez et al., 2013).

Entre las tecnologias de tratamiento anaerobio desarrolladas en las ultimas décadas se
pueden destacar el filtro anaerobio (AF, del inglés Anaerobic Filter), los reactores de mantos de
lodos (UASB, del inglés Upflow Anaerobic Sludge Blanket ) y los reactores de lecho expandido
(EGSB, del inglés Expanded Granular Sludge Bed) (Speece, 1996). De entre estas tecnologias
solamente la de reactores UASB ha tenido cierto éxito para el tratamiento de aguas residuales

urbanas debido a su simplicidad y facilidad de operacion (Garrido et al., 2013).

El tratamiento anaerobio de aguas residuales, en muchos casos seguidos de unidades de

post-tratamiento aerobio, fue considerado como una alternativa al tratamiento convencional
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CAPITULO 1. Introduccién

de aguas residuales utilizadas histéricamente, tales como sistemas de lodos activos o lagunas

aireadas (Chernicacho et al., 2015).

1.1.1. Reactores UASB
El interés en tecnologias de tratamiento anaerobias de aguas residuales de alta carga

mediante reactores de tipo UASB ha ido en aumento desde su introduccion a mediados de la

década de los 80 (Lettinga et al., 1980).

Aunque inicialmente los reactores UASB se utilizaban principalmente en el tratamiento de
aguas residuales de alta carga, a dia de hoy, la tecnologia UASB ofrece una manera simple y
eficaz de reducir la presencia de contaminantes organicos de aguas residuales urbanas en
regiones cdlidas o tropicales del planeta tales como India, Pakistan, China, Colombia, Brasil,
Indonesia o Egipto, en las que el agua residual presenta una temperatura mayor de 202 C a lo

largo de todo el afio (Hulshoff et al., 1998).

Recientemente, un estudio llevado a cabo en América Latina (Noyola et al., 2012) ha
identificado a los reactores metanogénicos UASB como la tercera tecnologia de tratamiento de
este tipo de aguas por numero de instalaciones y la cuarta por capacidad de tratamiento en esta

region.

1.1.1.1. Ventajas de los sistemas anaerobios

Las tecnologias de tratamiento anaerobio incluyen entre sus principales ventajas su
capacidad de eliminacién de altas cargas de materia orgdnica, la produccidn de biogas asi como
una baja produccién de lodos en comparacién con los sistemas de tratamiento aerobios

convencionales (Rajeshwari et al., 2000; van Lier et al., 2001; van Lier, 2008).

La baja tasa de crecimiento microbiano caracteristica de los procesos anaerobios se
traduce en una produccion de lodo entre 6 y 8 veces menor que la generada en un proceso
aerobio (Metcalf&Eddy, 2004). Este hecho es importante desde el punto de visto econémico,
puesto que la gestidn de lodos representa uno de los principales costes en el tratamiento de
aguas residuales. Sin embargo, durante la inoculacién de los primeros reactores anaerobios a
gran escala, esta caracteristica supuso un gran inconveniente puesto que dificultaba el aumento
de la concentracién de biomasa retenida en este tipo de reactores, directamente relacionada
con la capacidad de tratamiento del sistema (Speece, 1996). A dia de hoy, para reducir el tiempo
de arranque de los reactores anaerobios se suelen inocular los nuevos reactores con biomasa

procedente de otros reactores similares.
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CAPITULO 1. Introduccién

Otra ventaja importante de la lenta tasa de crecimiento de la biomasa es que esta puede
sobrevivir durante periodos de tiempo largos (meses) sin ser alimentada, debido a los bajos
requerimientos tanto de macro (N, P, S) como de micronutrientes (Fe, Zn, etc) de los

microorganismos.

Para alcanzar altas tasas de eliminacién de materia organica en aguas residuales
mediante el empleo de este tipo de tratamiento, es de vital importancia mantener la biomasa
anaerobia de lento crecimiento en el interior del sistema. Por este motivo, se deben desvincular
el tiempo de residencia hidraulico (TRH) y el tiempo de residencia celular (TRC) del sistema
evitando de esta manera la pérdida de biomasa. Entre las diferentes estrategias de conservacion
de biomasa empleada en los tratamientos anaerobios cabe destacar el empleo de biomasa
granular, como ocurre en el caso de los sistemas UASB mencionados anteriormente, o de
diferentes sistemas con membranas como puede ser el caso de los reactores bioldgicos

anaerobios de membrana (AnMBR, del inglés Anaerobic Membrane Reactor), entre otros.

El biogds producido puede ser utilizado como fuente de energia alternativa para la
generacion de electricidad o recuperaciéon de energia en forma de calor y electricidad, rebajando

la demanda externa de estos suministros en la planta de tratamiento.

Los procesos de tratamiento anaerobio, al operar con altas concentraciones de biomasa,
son mas compactos que los sistemas aerobios tradicionales y son capaces de soportar mayores

velocidades de carga organica (VCO).

Las plantas de tratamiento de reactor UASB seguido de tratamiento biolégico aerobio
permiten un ahorro de gastos de capital y de operacidn de entre el 20-50% y de mas del 50%,
respectivamente, respecto a una planta de lodos activos convencional y de operacién (von
Sperling and Chenicharo, 2005; Chernicharo, 2006). La reduccién de costes de operacién se debe

principalmente a la ausencia de aireacidn en los tratamientos anaerobios.

1.1.1.2. Desventajas de los sistemas anaerobios

Aunque la aplicacién de las tecnologias anaerobias de tratamiento de aguas residuales
se ha expandido significativamente en las Ultimas décadas, éstas presentan algunas desventajas
tales como problemas de olor debidos principalmente a la presencia de compuestos reducidos
de azufre, sensibilidad y variabilidad ante cambios fisicos y quimicos (pH y temperatura entre

otros) o la necesidad de largos periodos de tiempo para la puesta en marcha del reactor.

Los principales problemas que presentan los efluentes de los reactores metanogénicos

de tipo UASB que operan a temperaturas de 202 C son:
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CAPITULO 1. Introduccién

e Presencia de importantes cantidades de metano. La concentracion de metano
disuelto en el efluente depende fundamentalmente de la temperatura y presidén de operacidn.
Ademas, ese valor es funcion de la concentracion de demanda quimica de oxigeno (DQO) del

influente y de la carga hidraulica aplicada.

e  Presencia de nutrientes (N y P). Tan sélo una pequefia fraccion es asimilada por los

microorganismos para el crecimiento celular.
e  Concentraciones de sdlidos elevadas.

La presencia de metano disuelto en los efluentes de los reactores metanogénicos de tipo
UASB constituye un problema ambiental importante en términos de emisiones de gases de
efecto invernadero. El metano tiene un potencial de calentamiento global 28 veces superior al
del diéxido de carbono (IPPC, 2013). En los paises de clima tropical, se estima que los efluentes
de reactores UASB que operan a 202C y tratan aguas residuales urbanas con concentraciones de
DQO<1000 mg-L! contienen entre un 30-46% del metano total generado en el sistema
anaerobio (Souza et al., 2011) o incluso en cantidades superiores al 50% (Noyola et al., 1988).
Este metano disuelto se desorbe facilmente de los efluentes cuando se descargan directamente
en el ambiente o especialmente cuando reciben un post-tratamiento en un biorreactor aerobio,
incrementando notablemente la emisién de gases de efecto invernadero asociados a la

depuracién de aguas residuales.

Dado que el metano representa un grave problema para el calentamiento global, Cakir
y Stenstrom (2005) realizaron un estudio comparando la produccidon de gases de efecto
invernadero (GEIl) de tecnologias aerobias y anaerobias de tipo UASB en el tratamiento de aguas
residuales urbanas a 202 C. Los resultados de dicho estudio revelan que las emisiones de GEl son
mayores para los tratamientos anaerobios cuando se tratan influentes con concentraciones de
DQO menores de 300 mg/L. Dicho trabajo indica, ademas, que las emisiones de metano disuelto
en el efluente constituyen uno de los puntos débiles de la digestion anaerobia a baja
temperatura, constituyendo uno de los puntos de mayor impacto medioambiental en el

tratamiento anaerobio, especialmente en tratamientos en el rango mesdfilo.

16
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A parte de las desventajas citadas anteriormente, los reactores UASB presentan otros
inconvenientes como son los problemas de acumulacidon de espuma dentro del separador de
fases impidiendo la salida del biogds o presencia de organismos patégenos en el efluente del

reactor.
1.2. Post-tratamiento de reactores anaerobios metanogénicos UASB

Considerando las limitaciones intrinsecas asociadas a los sistemas anaerobios y las
condiciones de vertido a los medios receptores, se ha hecho imperativo incluir sistemas de post-
tratamiento de los efluentes de los reactores de tipo UASB.

De acuerdo a la legislacién aplicable en cada region, el post-tratamiento debe garantizar la
calidad del efluente final en términos de contenido de materia organica y nutrientes, asi como
mejorar la calidad microbiolégica de dicha corriente de modo que no se provoquen dafios
ambientales en el medio receptor, no produzca riesgos para la salud publica y cumpla con las
limitaciones impuestas en su reutilizacidn en agricultura, de ser el caso.

Las opciones de post-tratamiento de los efluentes de UASB han sido ampliamente
discutidas en la literatura siendo la combinacién mas utilizada la formada por sistemas de
tratamiento anaerobio y post-tratamiento aerobio tales como UASB+Humedales, UASB+Filtros
percoladores, UASB+Lodos activos, UASB+Unidad de flotacion o UASB+Lagunas de estabilizacidon

(von Sperling and Chenicharo, 2005).

Como los valores limite de vertido de los compuestos presentes en los efluentes de las
aguas tratadas se prevé que sean cada vez mas restrictivos con el tiempo, se esta haciendo
especial énfasis en el estudio de tecnologias de post-tratamiento de los efluentes de los
reactores UASB. Los esfuerzos se estan centrando en : 1) eliminacion simultanea de amonio y
nitrato en reactores estructurados con aeracion intermitente (Gadelha et al., 2013); 2)
eliminacion simultdnea de amonio y nitrato en reactores terciarios de lecho fijo aerobio-
anoxicos utilizando el biogds como dador de electrones (Pantoja-Filho et al., 2013); 3) uso de
dadores de electrones presentes en las fases liquida y gaseosa de los reactores anaerobios para
desnitrificacidon en reactores anaerobios-andxicos acoplados a reactores de nitrificacion (Morga-
Sagastume et al., 1994; Souza and Foresti, 2013; Okada and Foresti, 2013); 4) uso de nitrificacion
parcial a nitrito combinado con oxidacién de amonio a nitrégeno gas, reaccién conocida como

Anammox (Sanchez Guillén et al., 2014, 2015).
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CAPITULO 1. Introduccién

1.2.1. Eliminacién de nitrégeno

La eliminacion de nutrientes, principalmente N y P, de origen antropogénico en las aguas
residuales es necesaria para evitar problemas de eutrofizaciéon y toxicidad en las aguas

receptoras.

Los procesos biolégicos son los mas utilizados para llevar a cabo la eliminacién de
nutrientes debido a su menor coste en comparacion con los fisicoquimicos. Sin embargo, en el
caso del P, la eliminacidn biolégica en combinacién con la tecnologia UASB es virtualmente
imposible debido a la presencia de poca materia organica biodegradable en el efluente del
reactor anaerobio metanogénico, de tal modo que, a dia de hoy, este nutriente se elimina

mediante precipitacién quimica con sales de hierro y aluminio. (Chernicacho et al., 2015).

El principal compuesto de nitrogeno presente en las aguas residuales es el amonio (NHs").
La seleccion de la mejor técnica de eliminacion se basa a menudo en criterios de tipo econdmico
aunque, en la préctica, estd determinada por la concentracidon de N en la corriente de agua.

Mulder (2003) diferencid tres rangos de concentracion:

a.  Agua residual con concentracién de amonio <100 mg N-L, como puede ser el
caso de aguas residuales urbanas. En este caso, los procesos bioldgicos de lodos activos son los

mas utilizados.

b. Agua residual con concentraciones entre 100-5000 mg N-L?, como es el caso del
efluente de digestores anaerobios, para el cual, tras extensas investigaciones, se prefiere el
tratamiento biolégico. El principal criterio para la eleccién del proceso biolégico en detrimento

del fisicoquimico es el econédmico.

c. Aguas con concentraciones de amonio superiores a 5000 mg N-L%. En este rango
de concentraciones los procesos fisicoquimicos son los Unicos factibles técnica y
econdmicamente. Los principales procesos para la eliminacion de amonio en estos casos son
stripping con aire, intercambio idnico o cloracidn. El stripping con aire es el mas ampliamente

utilizado debido a su elevada eficiencia y simple operacién.

A continuacidn, se muestran las principales vias de eliminacidn bioldgica de nitrégeno

existentes:
1.2.1.1. Nitrificacion-desnitrificacion

Los procesos de nitrificacién-desnitrificacién estan basados en una secuencia de

condiciones aerobia y andxica. En una primera etapa, el amonio se oxida a nitrato en presencia
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de oxigeno para, en una segunda etapa, ser reducido a nitrégeno gas en condiciones andxicas

por bacterias heterdtrofas durante el proceso de desnitrificacion.
o Nitrificacion
Nitrificacion es el término que se utiliza para describir el proceso bioldgico de dos etapas
en el cual el amonio es oxidado a nitrito y posteriormente a nitrato. En las condiciones habituales

de operacién (temperaturas y TRC inferiores a 252 Cy 25 dias, respectivamente), la oxidacién de

amonio es la etapa limitante del proceso.

La nitrificacion es un proceso aerobio concertado realizado por microorganismos
quimiolitoautotroficos pertenecientes al filo Proteobacteria. Como se ha mencionado
anteriormente, la nitrificacidon consta de dos etapas llevadas a cabo por dos grupos de bacterias
diferenciadas: las bacterias amonio-oxidantes (BAO) responsables de |la oxidacién de amonio a
nitrito y las bacterias nitrito-oxidantes (BNO), que llevan a cabo la oxidacién de nitrito a nitrato.
Estos microorganismos de respiracidn aerobia estricta, obtienen la energia de los compuestos
reducidos de nitrégeno (amonio y nitrito, respectivamente) y usan como fuente de carbono el

CO, disuelto en el agua.

Segun los primeros ensayos sobre nitrificacion llevados a cabo por Winogradsky (1891),
los géneros de bacterias BAO y BNO dominantes en el tratamiento de aguas residuales son
respectivamente Nitrosomonas y Nitrobacter, si bien segin Daims (2000), las bacterias nitrito
oxidantes del género Nitrospira y no Nitrobacter serian las mas comunes en plantas de
tratamiento de aguas a escala real, en reactores a escala de laboratorio e incluso en muestras
ambientales. En la Tabla 1.1 se recogen otros géneros de BAO y BNO capaces de obtener energia

del amonio y del nitrito.

Tabla 1.1. Géneros bacterianos de amonio-oxidantes y nitrito-oxidantes. Fuente: Metcalf&Eddy

(2004)
BAO BNO
Nitrosococcus Nitrosococcus
Nitrosospira Nitrospira
Nitrosolobus Nitrospina
Nitrosorobrio Nitroeystis
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Las BAO son los microorganismos encargados de oxidar el amonio a nitrito a través de
un producto intermedio, la hidroxilamina (NH,OH). Las bacterias oxidan el amonio a
hidroxilamina mediante la enzima amonio mono-reductasa y a continuacién, convierten la
hidroxilamina en nitrito mediante la enzima hidroxilamina o6xido-reductasa. La reaccidon

bioquimica global de oxidacién de amonio a nitrito se muestra en la ecuacién 1.1:
NHf + 1,50, > NO; + 2H* + H,0 (Ec. 1.1)
En la segunda etapa del proceso de nitrificacion, las BNO oxidan el nitrito a nitrato
mediante la enzima nitrito éxido-reductasa (Ecuacion 1.2).
NO; + 0,50, - NO3 (Ec. 1.2)
Entonces, la reaccion de nitrificacion global vendria dada por la ecuacién 1.3:
NHf +20, - NO; + 2H* + H,0 (Ec. 1.3)

De las ecuaciones 1.1, 1.2 y 1.3 se puede concluir que: 1) la oxidacidn de amonio a nitrito
consume mayor cantidad de oxigeno que la oxidacidn de nitrito a nitrato ya que, en la primera
etapa se necesitan 3,16 g O, para oxidar 1 g N-NH4" a nitrito mientras que en la segunda etapa
se necesitan 1,11 g O, para oxidar 1 g N-NO,  a nitrato; 2) la nitrificacién es un proceso

acidificante puesto que por cada mol de amonio oxidado se generan dos protones.

En este sentido, la alcalinidad presente en el agua residual debe ser suficiente para
mantener el pH en el rango éptimo (7,0-7,5) para realizar la nitrificacién, debido a que se
consumen 7,14 g CaCO; por 1 g N-NH,* oxidado a N-NO, (Metcalf and Eddy, 2003). Ademas se
debe tener en cuenta el consumo de CO; por parte de las bacterias para sintesis celular (Ec. 1.4)

gue también produce un impacto sobre el equilibrio del acido carbdnico.
4C0, + HCO3 + NHf + H,0 - CsH;NO, + 50, (Ec. 1.4)
donde C5H;NO, es la férmula quimica utilizada para representar biomasa formada.
¢ Desnitrificacién heterétrofa convencional

En el proceso de desnitrificacidn, el nitrato y/o el nitrito presente en el agua residual son
reducidos a nitrégeno gas en condiciones andxicas por acciéon de microorganismos heterétrofos.
El proceso necesita de una fuente de carbono organica que actie como dador de electrones,
mientras que las especies oxidadas de nitrégeno actian como aceptores finales en la cadena

de transporte de electrones.
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En los procesos de eliminacién heterétrofa de nitrégeno, la fuente de carbono organico
que puede servir como sustrato es tipicamente: 1) la DQO biodegradable presente en el agua
residual; 2) la DQO biodegradable producida durante la muerte o decaimiento celular; 3) una
fuente de carbono exdgena, normalmente metanol (CHsOH) o acido acético (CH3COOH). La
seleccion de la fuente de carbono depende de la disponibilidad en el agua residual y del coste
econdmico. La adicion de fuentes de carbono externas supondrian un importante coste
econdmico adicional.

La reduccidn del nitrato a nitrégeno molecular tiene lugar en etapas sucesivas por accion
de diferentes enzimas y en ellas se producen como productos intermedios nitrito, dxido nitrico
(NO) y éxido nitroso (N20). A continuacién, se muestran las diferentes etapas (Ec. 1.5 a 1.8) del
proceso de desnitrificacion utilizando en este caso acido acético como fuente de carbono

(Vazquez-Padin, 2009).

2CH,COOH + 8NO3 — 4C0, + 8NO; + 4H,0 (Ec. 1.5)
CH;COOH + 8NOj + 2H,0 — 2C0, + 8NO + 80H~ (Ec. 1.6)
CH;COOH + 8NO - 2C0, + 4N,0 + 2H,0 (Ec. 1.7)
CH;COOH + 4N,0 — 2C0, + 4N, + 2H,0 (Ec. 1.8)

La reaccion estequiométrica global del proceso viene dada por la ecuacién 1.9:
5CH;COOH + 8NO5; — 10C0, + 4N, + 6H,0 + 80H~ (Ec. 1.9)

Con esta reaccion queda patente que el proceso de desnitrificacion produce un
incremento del pH debido a la formacion de hidrogeniones (OH’). Por cada mol de N-NOs
reducido se genera un equivalente de alcalinidad o lo que es lo mismo, 3,57 g de alcalinidad
(expresado como CaCOs) por g N-NOs5" reducido a N». Este ascenso de alcalinidad del proceso de
desnitrificacion se ve compensado con el descenso debido a la nitrificacién cuando el proceso

se lleva a cabo de manera conjunta.

El rendimiento del proceso de desnitrificacidon estd intimamente ligado con la relaciéon
C:N (g DQO-gN), esto es, la relacidn entre la concentraciéon de materia organica biodegradable
y nitrégeno en el influente. De este modo, Helmer-Madhok et al. (2002) expusieron que para
aguas residuales con una relacién C:N inferior a 2,5 es necesario adicionar una fuente externa
de materia organica para completar el proceso de desnitrificacion mientras que con una relacidn

C:N superior a 4, la tasa de desnitrificacion aumenta en un factorde 1,5a 1,7.
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e Aplicacion con sistemas anaerobios UASB

Cuando se pretende eliminar nitrégeno, la aplicacidn de procesos convencionales de
nitrificacion-desnitrificacion son muy utilizados para complementar a los reactores UASB. El
proceso no se aplica directamente sobre el efluente del reactor anaerobio, pues éste posee una
baja relacién C:N de modo que seria necesaria la adicién de una fuente de carbono para que la
desnitrificacion fuese eficiente. En estos casos, se trata una parte del agua residual bruta (entre
el 50-70%) en el reactor anaerobio y el resto de dicha corriente se introduce directamente al
tratamiento biolégico complementario de eliminacidn de nitrégeno, con el objetivo de que
exista suficiente materia organica disponible para la etapa de desnitrificacidon (Chernicharo et

al., 2015).
1.2.1.2. Oxidacion anaerobia de amonio

Otra posibilidad para eliminar amonio de aguas residuales con bajas relaciones C:N
consiste en la eliminacién autétrofa de nitrégeno mediante el proceso Anammox (Anaerobic

Ammonium Oxidation).

Durante mucho tiempo se pensé que la oxidacion de amonio sélo podia tener lugar de
forma aerobia. Broda (1977) predijo, usando calculos termodinamicos, la existencia de bacterias
quimiolitoautétrofas capaces de oxidar amonio usando nitrito como aceptor de electrones. Esta
prediccién fue confirmada experimentalmente dos décadas después por Mulder et al., (1995)
en una planta piloto de desnitrificacion en la cual se trataban aguas de una planta de produccién
de levaduras. Este nuevo sistema de desnitrificacion fue patentado en 1992 (EP-0-327-184-A1)

con el nombre de Anammox.

Las bacterias Anammox, pertenecientes al género Plantomycetes, convierten el amonio
directamente en nitrégeno gas en presencia de nitrito, el cual actia como aceptor de electrones.
La reaccion tiene lugar en condiciones andxicas empleando las bacterias el bicarbonato como

fuente de carbono.
La ecuacion 1.10 (Strous et al., 1998) muestra la estequiometria del proceso:

NH} +1,32N03 + 0,066 HCO3 + 0,13H*
- 1,02N, + 0.26NO3 + 0,066 CH,04 5Ny 15 + 2H,0 (Ec.1.10)

Como se puede en la reacciodn, la relacién molar nitrito:amonio en el influente debe ser
de 1,32 moles de NO; por mol de NH4*. En muchos casos, para conseguir esta relacion molar en
las aguas residuales a tratar mediante el proceso Anammox es necesaria una etapa previa, de

nitritacién parcial, en la cual BAO oxiden parcialmente el amonio a nitrito. Este proceso de
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nitritacién parcial previo puede llevarse a cabo en un Unico reactor de manera conjunta con el

proceso Anammox o de manera independiente disponiendo dos reactores en serie.

Ademas en el proceso, se genera una pequefia cantidad de nitrato (0,26 moles NOsmol’
1 NHs"eliminado) pOr oxidaciéon de una parte del nitrito en condiciones anaerobias (Strous et al.,
1998) y un consumo de protones (0,13 moles H*mol™? NH4"¢jiminado) provocando un aumento de

pH debida a la actividad de la biomasa.

Las bacterias Anammox se caracterizan por tener un crecimiento muy lento con tiempos
de duplicacidn celular de 11 dias (Strous et al., 2002). Este lento crecimiento de las bacterias
presenta ventajas como la reduccidn de la produccion de lodos y por tanto, de los costes de
gestidn asociados. La principal desventaja son los largos tiempos necesarios y la dificultad de

arranque de este tipo de reactores.

Los principales factores que afectan al desarrollo de los organismos Anammox son
temperatura, pH, concentracién de oxigeno, velocidad de agitacién, concentraciones de
amonio, nitrito y nitrato y concentracién de materia organica. La temperatura éptima del
proceso se encuentra entre 37-432 C (Strous et al., 1999b); el rango de pH activo se encuentra
entre 6,7-8,3 (Jetten et al.,1999; Egli et al., 2001 ) y la velocidad de agitacion debe mantenerse

entre 60y 180 rpm.

La presencia de oxigeno y de nitrito produce la inhibicidon de las bacterias Anammox.
Concentraciones de oxigeno superiores al 0,5% del oxigeno disuelto de saturacién producen la
inhibicidn de la biomasa (Strous et al., 1997) si bien esta inhibicion es reversible al restablecer
las condiciones anaerobias en el interior del reactor. En cuanto a la inhibicién por nitrito, no
existe consenso en la literatura en cuanto a los valores de concentracién a partir de los cuales
se produce. Por ejemplo, Straus et al., (1999a) dan un valor de 100 mg-L™ como completamente
inhibitorio mientras que Dapena-Mora et al., (2007) indican que concentraciones de nitrito de
350 mg-L? corresponden sélo a un 50% de inhibicidn de la bacteria. En cualquier caso, hasta el
momento lo que se tiene claro es que se debe mantener la concentracién de nitrito en valores
bajos para evitar la ruptura total del proceso ya que cuando el nitrito empieza a acumularse en

el sistema se produce el fallo del reactor (Dapena-Mora et al., 2004a).

Aunque se han encontrado varios organismos Anammox como Candidatus “Brocadia
Anammoxidans”, Candidatus “Kuenenia stuttgartiensis”, Candidatus “Scalindua sorokinii”,
Candidatus “Scalindua brodae”, Candidatus “Scalindua wagneri”, Candidatus “Brocadia fulgida”
y Candidatus “Anammoxoglobus propionicus”, los estudios de enriquecimiento u operacién de

procesos Anammox se han llevado a cabo con C. “Brocardia” o C. “Kuenenia”.
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Por lo que se ha expuesto hasta el momento, la eliminacién autétrofa de nitréogeno de
efluentes de reactores anaerobios mediante el proceso Anammox presenta una serie de
ventajas frente al proceso convencional de nitrificacién-desnitrificacion entre las que se
destacan: 1) aumento de la capacidad de eliminacidn de nitrégeno de la planta; 2) reduccién de
la cantidad de lodos producidos ya que la productividad de la biomasa autétrofa (nitrificante y
Anammox) es menor que la heterdtrofa (desnitrificante); 3) reduccion de la contribucion a los
gases de efecto invernadero; 4) reduccién de las necesidades de aporte de oxigeno respecto a
la nitrificacion convencional y, por tanto, menor consumo energético; 5) eliminacién de costes

asociados al consumo de fuentes de carbono externas.
1.2.2. Eliminacion de metano

El metano tiene un potencial de calentamiento global 28 veces superior al del diéxido de
carbono (IPPC, 2013). Ante la problematica de tipo ambiental que esto constituye se pueden
plantear dos opciones: 1) No tratar los efluentes de los reactores anaerobios metanogénicos y
dejar que el metano se desorba contribuyendo al calentamiento global; 2) Utilizar tecnologias

para separar y/o eliminar el metano disuelto en dichas corrientes.

Descartando la primera de las opciones, irresponsable desde el punto de vista ambiental,
dentro de los procesos de eliminacién de metano se puede destacar por su simplicidad la
desorcion. En este sentido, Cookney et al., (2012) obtuvieron eficacias de recuperacién de
metano del 72 % en efluentes de reactores UASB utilizando contactores de membrana de
polidimetilsiloxano (PMDS) en los cuales la desorcidn tiene lugar mediante nitrégeno gas.
Asimismo, Cookney et al., (2016) realizaron estudios sobre estas mismas corrientes utilizando
membranas de fibra hueca no porosa. Por lo general, la desorcién esta acoplada a procesos de
incineracion (Scheutz et al.,, 2009) o biofiltracion (Park et al., 2009), presentando ambas
opciones desventajas: necesidad de un sistema de combustién en el cual emplear la corriente

de gas y bajas eficacias del sistema, respectivamente.

Mediante la aplicacién de estos procesos sélo se elimina metano del efluente del UASB,
pero no nitrégeno. Es entonces cuando se plantea la necesidad de estudiar la viabilidad técnica
y econdmica de los procesos bioldgicos de eliminacidn de metano en fase liquida, en los cuales

tiene lugar la eliminacién de ambas especies de manera conjunta.

1.2.2.1. Eliminacion biolégica de metano en fase liquida

Generalmente para llevar a cabo la eliminacion de nitrégeno en aguas residuales se
utilizan procesos de nitrificacidon-desnitrificacidon. En ocasiones, cuando la relacion C:N es muy

baja, como es el caso de los efluentes de los reactores UASB, es necesario aiadir una fuente de
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carbono externa (metanol, etanol, acetato, azlcares) para que tenga lugar la desnitrificacion ,
encareciendo el proceso.

Los reactores anaerobios son capaces de eliminar grandes fracciones de DQO pero no
de nitrégeno. Para aguas residuales urbanas, la fraccion de DQO presente en el efluente del
reactor UASB, excluyendo el metano disuelto, disponible para procesos de desnitrificacion, es
pequena si se requiere de la eliminacién de grandes cantidades de nitrégeno. Por este motivo,
el metano presente en el efluente de reactores metanogénicos puede ser usado como dador de
electrones barato para la desnitrificacion.

Davies (1973), Sollo et al. (1976) y Werner y Kayser (1976), pensaron en el uso de
metano como fuente de carbono para llevar a cabo la desnitrificacion. Este compuesto se
encuentra disuelto en grandes cantidades en el efluente de reactores UASB de modo que su uso
como fuente de carbono para la desnitrificacion resolveria, al mismo tiempo, la problematica
asociada a su contribucidn a los gases de efecto invernadero y al vertido de corrientes con altas

cargas de nitrégeno.

Segun Modin et al. (2007) las vias conocidas, desde el punto de vista microbioldgico para

llevar a cabo la oxidacion de metano unido a desnitrificacién son dos:

1.2.2.2.1. Oxidacion aerobia de metano

El proceso de oxidacidon aerobia de metano acoplada a desnitrificacion (AMO-D, del
inglés Aerobic Methane Oxidation coupled to Denitrification) es llevado a cabo por bacterias
metandtrofas, bacterias aerobias estrictas capaces de usar metano como fuente de carbono y
energia. Estas bacterias son ubicuas en la naturaleza pudiendo encontrarse en muestras de

sedimentos, rios y océanos entre otros.

La reaccion global de desnitrificacion acoplada a oxidacion aerobia de metano consta de

dos etapas (Figura 1.1):
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Figura 1.1. Etapas, reacciones y microorganismos involucrados en AMO-D. Fuente: Modin et al. (2007)

1. Oxidacion aerobia de metano por bacterias metandtrofas. Las bacterias
metandtrofas oxidan el metano utilizando el oxigeno como aceptor de electrones. Durante este
proceso de oxidacidn, se generan compuestos organicos solubles tales como metanol, citrato,
acetato, proteinas o carbohidratos que seran utilizadas como dadores de electrones por las

bacterias desnitrificantes heterotrofas convencionales.

La ruta de oxidacién de metano mas comun de las metandtrofas se muestra en la Figura

1.2:

Assimilation

sMMO
2 ?
. Methanol Formaldehyde Formate
NADH Tow NAD™ gehydrogenase dehdrogenase dehydrogenase
2+

CH, E[Lj' - CH,0H ﬁ HCHO ﬁ HCOOH 7—? co,
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PQQ  PQQH, NAD* NADH NAD*  NADH
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Figura 1.2. Ruta de oxidacidon de metano por bacteria metandtrofas. Fuente: Modin et al. (2007)

2. Desnitrificacion usando las formas oxidadas del metano como dadores de

electrones de las especies oxidadas de nitrégeno, nitrito o nitrato.
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La estequiometria global se indica en las ecuaciones 1.11 (deducida tedricamente para este

trabajo) y 1.12 (Modin et al, 2007):
AMO — Via nitrito 3CH, + 30, + 4NO; + 4H* - 2N, + 3C0, + 8H,0 (Ec. 1.11)
AMO — Via nitrato 5CH, + 50, + 4NO3 + 4H* - 2N, + 5C0, + 12H,0 (Ec. 1.12)

La asociacién entre bacterias metanoétrofas y desnitrificantes usando metano como fuente
de carbono fue demostrada por primera vez por Rhee y Fuhs (1978), tras realizar un
experimento en el cual aislaron dos bacterias aerobias: Methylomonas (metandtrofa) y Vibrio
extorquens (bacteria metanol-usuaria) y una desnitrificante (Pseudomonas stutzeri). Tras
realizar el experimento, llegaron a la conclusién de que las desnitrificantes eran capaces de

reducir nitrato usando como fuentes de carbono los productos de la oxidaciéon del metano.

El principal parametro que afecta al control de este proceso es el oxigeno disuelto.
Varios autores observaron que cuando el suministro de oxigeno cesa se produce una parada en
el proceso de desnitrificacion y justifican esto por la incapacidad de las bacterias metanétrofas

de oxidar metano y liberar sustancias validas como fuentes de carbono en la desnitrificacion.

El efecto de la concentracién de nitrito y amonio sobre el proceso fue estudiada por
Waki et al., (2002). Se observé que estos compuestos si bien no inhiben la actividad AMO-D
ralentizan la oxidacion de metano bajo determinadas condiciones. A bajas temperaturas (102C)

se puede inhibir el proceso.

Recientemente Kits et al. (2015) han demostrado que ademas del proceso conocido de
desnitrificacién aerobia con metano, existe una bacteria aerobia metandtrofa, Methylomonas
denitrificans FJG1, capaz de producir desnitrificacion parcial con oxidacion de metano, bajo
condiciones hipdxicas, liberando como producto final dxido nitroso (N,0), gas con un elevado

potencial de calentamiento global, 298 veces mayor que el CO; (IPCC, 2013).

1.2.2.2.2. Oxidacion anaerobia de metano

Raghoebarsing et al. (2006) demostraron que existe un consorcio microbiano,
enriquecido a partir de sedimentos andxicos, que posibilita de forma simultanea la oxidacidn
anaerobia de metano junto con la desnitrificacion. Este consorcio estd formado posiblemente
por dos microorganismos, arqueas y bacterias pertenecientes al filo NC10 (Kampman et al.,

2012), pero todavia no es conocido el mecanismo por el cual transcurre la reaccién.

Segun Raghoebarsing et al. (2006), las reacciones estequiométricas de AnMO-D (del
inglés, Anaerobic Methane Oxidation coupled to Denitrification) via nitrito y nitrato son las dadas

por las ecuaciones 1.13y 1.14:
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AnMO — D Via nitrito 3CH, + 8NO; + 8H* — 4N, + 5C0, + 10H,0 (Ec. 1.13)
AnMO — D Via nitrato 5CH, + 8NO3 + 8H* — 4N, + 5C0, + 14H,0 (Ec. 1.14)

Como se puede apreciar en las reacciones estequiométricas (Ec. 1.13 y Ec. 1.14), es
necesario llevar a cabo una nitrificacion previa del nitrégeno amoniacal, parcial o total, para lo
que se necesitara un reactor independiente de aquel en el que tenga lugar el proceso de

desnitrificacion.

El valor de la entalpia libre de Gibbs (AG®) para la desnitrificacién via nitrato tiene un
valor de -765 kJ-mol™CH4 mientras que para la via nitrito es de -928 kJ-mol™CH,, siendo esta via
la mds favorable termodindmicamente. Desde el punto de vista cinético, Raghoebasing et al.,
(2006) determinaron que la via nitrito es la mas favorable puesto que, en condiciones
anaerobias, el crecimiento de microorganismos consumidores de nitrito era mayor, dado que

éste se consumia en mayor medida que el nitrato.

La desnitrificacién acoplada a la oxidaciéon anaerobia de metano via nitrito (Ec. 1.13) es
llevada a cabo por las bacterias oxidantes anaerobias de metano dependientes de nitrito (N-
DAMO del inglés, Nitrite-Dependent Anaerobic Methane Oxidation) también conocidas como
Candidatus “Methylomirabilis oxyfera” (M. oxyfera) pertenecientes como se dijo anteriormente
al filo NC 10. (Figura 1.4, c). Esta bacteria es de lento crecimiento siendo su tasa de duplicacion
celular del orden de semanas, lo que dificulta su cultivo. Ademas, experimentos realizados por
Hu et al. (2014), indican que la concentracién de nitrito en los reactores de cultivo de esta
bacteria debe ser controlada y mantenerse baja, alrededor de los 2.0 mmol.L?, valor 6ptimo de

concentracién de nitrito obtenido para experimentos en batch anteriores (He et al., 2013).
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Figura 1.3. Interacciones observadas entre poblaciones bacterianas en biorreactores alimentados con

metano en presencia de diferentes fuentes de nitrogeno. Fuente: Haroon et al. (2013)

Por otro lado, los microorganismos responsables de la desnitrificacién acoplada a la
oxidacion anaerobia de metano via nitrato (Ec. 1.14) son las arqueas Candidatus
“Methanoperedens nitroreducens” (M. nitroreducens), capaces de reducir el nitrato a nitrito
que, en ausencia de amonio en el medio, es usado por la M. oxyfera como dador de electrones

para oxidar al metano (Figura 1.3, b).

Sin embargo, cuando el reactor es alimentado con amonio, el nitrito formado por la M.
nitroreducens es usado como aceptor de electrones para la oxidaciéon anaerobia de amonio a
nitrégeno gas mediante la accién de la poblacion Anammox, Kuenenia. (Figura 1.3, a). Esta
asociacién es beneficiosa para ambos microorganismos pues en el proceso anammox se genera
una pequefia cantidad de nitrato que restituye el consumido por la propia Nitroreducens. En
ausencia de amonio, M. oxyfera no tiene que competir con Kuenenia y elimina metano mediante
desnitrificacién anaerobia. Cuando el nitrito es el Unico aceptor de electrones, M. Nitroreducens
es incapaz de competir con M. oxysfera de tal modo que esta comunidad pasa a dominar el
cultivo (Haroon et al., 2013).
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Ademas, estudios llevados a cabo indican que el proceso de desnitrificacion acoplado a
oxidacion anaerobia de metano puede tener lugar en ausencia de la arquea, siendo la bacteria
dominante, M. oxyfera, capaz de catalizar la oxidacién de metano por si misma (Ettwig et al.,

2008; Ettwig et al., 2009).
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2. OBIJETIVOS
El presente trabajo fin de master tiene dos objetivos principales:

1. Eliminacion simultdnea de nitrégeno y metano en el efluente de los reactores
anaerobios metanogénicos de tipo UASB, aprovechando la capacidad donadora

de electrones del metano.

2. Comprobacion de la capacidad de sedimentacion de los microorganismos

desnitrificantes de lento crecimiento AMO y N-DAMO.

El estudio se lleva a cabo a escala piloto en un sistema integrado de reactor metanogénico
y biorreactor hibrido de biomasa en suspension y en biopelicula. Dicho sistema ha sido operado
durante 99 dias a temperatura ambiente tratando agua residual sintética con caracteristicas de

baja carga.
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3. MATERIALES Y METODOS

A continuacién, se describen los principales materiales y métodos empleados durante la
etapa experimental. Se detallan las referencias de los métodos analiticos asi como el montaje

de la planta piloto
3.1.Equipo experimental

Se ha operado un biorreactor de 186 L (Figura 3.1) a temperatura ambiente (19,2-21,92C)
durante 99 dias. El equipo experimental utilizado consta de dos reactores dispuestos en serie:
un reactor anaerobio metanogénico de tipo UASB (120 L) y un biorreactor hibrido con biomasa

en suspension y biopeliculas (Figura 3.1).

Figura 3.1. Planta piloto experimental: 1) Reactor UASB; 2) Biorreactor hibrido.

El biorreactor hibrido estd formado por tres camaras: andxica (36 L), aerobia (20 L) y
decantador (10 L) (Figura 3.2). En el interior de la cdmara anéxica tienen lugar los procesos de
desnitrificacidn, esto es, la reduccidn de nitrito o nitrato a nitrégeno gas siendo utilizada la DQO
residual y el metano disuelto del efluente del UASB como dadores de electrones. Mientras, en

la cdmara aerobia tiene lugar la oxidacién de amonio a nitrito y nitrato, especies de nitrégeno
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necesarias como aceptores de electrones en el proceso de desnitrificacidn, asi como la oxidacion
de la materia orgdnica presente en la corriente de salida del UASB no consumida en la cdmara

anoxica.

Figura 3.2. Configuracién del biorreactor hibrido: 1) Cdmara andxica; 2) Cdmara aerobia; 3) Decantador.

Las cdmaras andxica y aerobia son sistemas hibridos en los cuales la biomasa crece en
suspension e inmovilizada sobre soportes formando biopeliculas. El uso de sistemas de
biopeliculas permite el tratamiento de efluentes de altas cargas en menores volimenes de
reactor, al mismo tiempo que favorece la retencién de mayores cantidades de biomasa, lo cual
es beneficioso en el caso de presencia de microorganismos de lento crecimiento como es el caso
de las bacterias nitrificantes, anammox y metanogénicas. Los sistemas hibridos se han utilizado
con éxito para aumentar la capacidad de nitrificacién en procesos convencionales de lodos

activos (Christensson and Welander, 2004)

La cdmara andxica contiene un total de 2500 unidades de soportes Levapor® (20x20x7mm)
(Figura 3.3) correspondientes a un 20% del volumen efectivo, mientras que la cdmara aerobia
alberga un total de 3160 unidades de soportes Mutag-Biochip® (4,15-:103 m?) (Figura 3.3) en una

cantidad igual al 7% del volumen efectivo de dicha cdmara.
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5.4
o

PSPy
Figura 3.3. Soportes para el desarrollo de biopeliculas presentes en la cdmara andxica (Levapor®)

(izquierda) y en la cdmara aerobia (Biochips®) (derecha).

Los Biochip® son soportes de alta capacidad, de 1 mm de grosor y 23 mm de didmetro, con
una gran superficie especifica (2174 m?/m?3 de volumen aparente). Su estructura, de pequefio
espesor, permite que tanto el oxigeno como el sustrato puedan difundir a través de ambas caras

del soporte a una profundidad de 0,5 mm, de tal modo que la biopelicula se mantiene activa.

Por otro lado, los soportes Levapor® estan fabricados con espuma sintética e impregnados
con hasta un 50% de carbdn activo y se caracterizan por su elevada superficie de adsorcién y
porosidad. Estas propiedades hacen que sean facilmente colonizados por los microorganismos,
al mismo tiempo que permite la adsorcion y encapsulamiento de sustancias que puedan inhibir
el proceso. Su alta porosidad y superficie interna permite la estratificaciéon de especies
microbianas a medida que se avanza hacia el interior del soporte en funcién de la concentracién

de oxigeno disponible (formacién de ambientes andxicos en las zonas internas)

La superficie especifica de los soportes Levapor® es de 486 m?/m?3, valor inferior a la de los
soportes Biochip®. La elevada superficie especifica del Biochip® permite obtener elevadas

velocidades de reaccidon de los sustratos presentes.

Segln un estudio previo realizado con los soportes (Henze, 2002), se observa que el
desarrollo de microorganismos de lento crecimiento en biopeliculas no esta limitado por la
transferencia de masa, es independiente de la superficie especifica, existiendo sin embargo

limitaciones debidos a la cinética y a la hidraulica.

El volumen de soportes introducidos en cada una de las cdmaras no debe sobrepasar la
capacidad de los sistemas de agitacién para mantenerlos fluidizados. En todo momento, los

soportes deben mantenerse en suspensién en el licor de mezcla (LM)

En la Figura 3.4 se muestra una fotografia del biorreactor hibrido tomada durante la
realizacion del experimento en la que se pueden observar las corrientes implicadas (entrada,

salida y recirculaciones) asi como las direcciones de los flujos de las mismas. Mencionar que
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durante la fase experimental se han realizado cambios en la disposicion de la salida de
recirculacién de lodos, correspondiendo la Figura 3.4 a la disposicion del sistema durante la fase
final de experimento. En cualquier caso, las variaciones no afectaron en ningun caso al nimero

de corrientes implicadas en el sistema.

Figura 3.4. Corrientes involucradas en el reactor hibrido: 1) Efluente del reactor metanogénico UASB; 2-
3) Recirculacién cdmaras aerobia-andxica; 4-5) Recirculacion lodos decantador; 6) Efluente biorrecator
hibrido.

El influente sintético del sistema entra al reactor anaerobio de tipo UASB en el cual se
produce la etapa metanogénica. A continuacidn, el efluente del reactor UASB pasa a la cdmara
anoxica y de ésta, a la camara aerobia a través de unos orificios realizados en la [dmina de
separacion entre ambas cdmaras. Posteriormente, una parte del licor de mezcla de la cdmara
aerobia avanza hacia el decantador en el que tiene lugar la sedimentaciéon de la biomasa,

obteniéndose de este modo un efluente libre de sélidos.
Como se observa en la Figura 3.4, existen dos recirculaciones en el sistema:

1) Recirculacién de la cdmara aerobia a la andxica (recirculacion interna): El objetivo de esta
corriente es transportar biomasa y los aceptores de electrones necesarios para el proceso de
desnitrificacion de una a otra cdmara. Ademas, se introducen pequeiias cantidades de oxigeno

en la cdmara andxica que pueden afectar al proceso.

2) Recirculacion de lodos desde el decantador a la cdmara andxica (recirculacion externa):

Su finalidad es recuperar la biomasa que sedimenta en el decantador.
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La cdmara andxica dispone de un agitador mecanico IKA (Figura 3.5, 1) cuyo objetivo es
mantener la biomasa y los soportes Levapor® en suspensidn, asi como conseguir condiciones de
mezcla completa en su interior. Por su parte, la agitacion en la cdmara aerobia es de tipo
neumatica proporcionada por conducciones (Figura 3.5, 2) que introducen aire impulsado por
una soplante. El aire ademds de agitar el licor de mezcla de la cdmara, tiene una segunda funcion,
mantener la concentracién de oxigeno en los niveles adecuados para el desarrollo de la biomasa

y la oxidacion del amonio presente en el licor de mezcla.

El sistema consta de un total de 4 bombas peristaticas Masterflex Coleparmer L/S de caudal
variable que se encargan de impulsar las corrientes de concentrado de leche, alimentacién,
recirculacién camara aerobia-andxica y recirculacién de lodos. Ademas, se ha instalado un
sensor de nivel (Figura 3.5, 3) en el decantador para evitar desbordes debidos a la obstruccion
del paso de la cdmara andxica a la aerobia por granulos de biomasa del UASB o por agregados

de lodo procedente del decantador.

Todas las bombas, excepto la de concentrado, el sensor de nivel y el contador de volumen
de biogas (Ritter®) producido por el reactor metanogénico estan controladas por un PLC
micrologix—Allen Bradley. Cuando el sensor detecta durante un periodo de tiempo un aumento
de nivel del liquido en el decantador, envia una sefial al PLC que inmediatamente produce la

parada total del alimentacion del sistema.

Figura 3.5. Sistemas de agitacidon en cdmaras reactor hibrido: 1) Agitador IKA; 2) Conducciones entrada

aire desde la soplante y sonda de nivel en decantador (3).

Los resultados que se muestran en el presente documento se han obtenido trabajando con

una relacién de recirculacién R (Ec. 3.1) igual a 3. En estudios previos (Silva-Teira et al., 2015),
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se ha constatado que para R=3 se obtienen los mejores resultados de eliminacién de metano y

nitrégeno total en el sistema.

— Z(QT)l — Qra + Qrs

R
Qr Qr

(Ec. 3.1)

donde R es la relaciéon de recirculacion, Q,, es el caudal volumétrico de la recirculacién entre la
camara aerobia y la andxica, Q, es el caudal volumétrico de la recirculacién de lodos desde el

decantador a la camara andxica y (0 es el caudal volumétrico de alimentacion del sistema.

La razdén de recirculacidén es un parametro que gobierna la entrada tanto de oxigeno como
de aceptores de electrones (nitrito y nitrato) desde la cdmara aerobia a la andxica. Ademas,
determina el tiempo de residencia hidraulico en cada uno de los compartimentos del biorreactor

hibrido.
3.2.Condiciones operacionales

La planta experimental ha sido alimentada con un influente sintético de caracteristicas
similares a un agua residual urbana de baja carga, con concentraciones de DQO entre 605-1266
mg DQO:-L? con un valor puntual de 1680 mg DQO-L'y nitrégeno total 36,2-67,0 mg N-L?,

respectivamente.

Para simular este tipo de agua residual se utiliza un concentrado de leche, el cual se diluye
con agua de servicio aplicando un factor de dilucién tal que permita obtener una corriente con
los requerimientos de DQO vy nitrégeno del sistema. El concentrado se conserva en bolsas

colapsables de 20 L refrigeradas a una temperatura de entre 5-10 2C.

La composicidon del concentrado de leche fue de: 375 mL-L? de leche desnatada comercial,
37,5 g-L't de NaHCOs, 2,38 g-L™* de NH4Cl y 1,25 mL-L* de disolucidn de trazas. La composicién
media de la disolucidn de trazas fue en mg-L™: 22,24 FeCls 6H,0; 2,97 H3BOs; 0,59 CuSO, 5H,0;
0,59 Kl; 2,38 ZnS04 7H,0; 2,97 CoCl, 6H,0 y 2,38 MnCl, 4H,0.

Durante los 99 dias de operacion del sistema se ha trabajado a temperatura ambiente,
oscilando ésta entre los 19,2-21,9 °C. El sistema ha sido alimentado con un caudal promedio de
68 Ld ™ durante el periodo de arranque del sistemay de 150 L-d* a partir del dia 14 de operacidn,
momento en el cual se duplicd el caudal de alimentacidn tras comprobar que las eliminaciones
de DQO vy los porcentajes de metanizacidn del sistema anaerobio se mantenian estables. El
arranque del sistema se realiza con un caudal de alimentacidn y velocidad de carga orgdnica
(VCO) bajos para conseguir la aclimatacién de la poblacién microbiana del reactor anaerobio
metanogénico a las caracteristicas del influente. Valores elevados de VCO en el arranque del

reactor pueden producir un desequilibrio entre las velocidades de formacién y consumo de

42



CAPITULO 3. Materiales y métodos

acidos intermedios en el reactor metanogénico que provocaria un descenso del pH del sistema

y por tanto, la inhibicién de la actividad microbiana.

La VCO referida al reactor UASB y al biorreactor hibrido ha alcanzado valores comprendidos
entre 0,6-2,02 y 0,05-0,26 kg DQO m™3 d?}, respectivamente.

La concentracion de oxigeno disuelto en la cdmara andxica ha oscilado entre 0,09-0,27
mg-L, mientras que en la cdmara aerobia se mantuvo entre 1,27-6,00 mg-L. Las oscilaciones
en el nivel de oxigeno en la camara aerobia se pueden explicar por la variacion en la
concentracién de biomasa alli presente y la sobrecarga en momentos puntuales de DQO y NHa.

En cuanto a los parametros de disefio, los TRH del reactor UASB, del sistema de post-
tratamiento del efluente UASB y el global del sistema durante la etapa de arranque fue de 42,1,
19,6 y 61,8 h, respectivamente. Una vez la alimentacién del sistema se duplico, los valores de
los TRH se situaron en los siguientes intervalos: 16,0-20,2 h para el reactor UASB, 7,5-9,4 h para
el caso del post-tratamiento y 23,5-29,6 para el sistema global.

En cuanto a la presencia de sélidos, en la cdmara andxica se alcanzaron valores entre 0,13-
3,09 gSSVLM:-L?, mientras que en la cdmara aerobia el valor oscilé entre 0,09-2,94 gSSVLM-L™.
Como era de esperar, el valor de sélidos en ambas camaras es semejante, dado que no existe
ningun sistema de retencién que las diferencie y se admite que ambas camaras estdn

perfectamente agitadas.
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3.3. Métodos analiticos

La toma de muestras llevada a cabo en la planta piloto, los andlisis efectuados y su

frecuencia se recogen en la Tabla 3.1:

Tabla 3.1. Toma de muestra, andlisis a realizar y frecuencia para SIAL.

EFLUENTE CAMARA CAMARA
UASB ANOXICA AEROBIA

ALIMENTACION EFLUENTE BIOGAS

oD - - 5/s 5/s - -
Eh - - 5/s - - -
T - - 5/s 5/s - -
pH - 2/s 2/s 2/s 2/s -
Produccion
biogas i i i i i >/
Composicién
biogas i i i i i 2E
Metano
disuelto i 2/s 2/s 2/s i i
DQOT 2/s 2/s - - 2/s -
DQOS 2/s 2/s - - 2/s -
coT - - - - 2/s -
AGV - 2/s 2/s - - -
ST/SV - - 2/s 2/s 2/s -
SST/SSV - - 2/s 2/s 2/s -
N-NHs* - 2/s 2/s - 2/s -
N'NO; - - 2/s - 2/s
N- NOs - - 2/s - 2/s
IVL - - - 2/s - -
VSL - - - 2/s - -

A continuacidn, se describen los métodos analiticos utilizados en el presente trabajo para

determinar los pardmetros indicados en la Tabla 3.1.

3.3.1. Fase liquida

3.3.1.1. Parametros fisicos

Los factores ambientales como la temperatura, oxigeno disuelto, pH y potencial redox
tienen un efecto muy importante en la seleccién, supervivencia y crecimiento de los

microorganismos.
e Temperatura y oxigeno disuelto

La temperatura del agua residual es un pardmetro de control muy importante debido a
sus efectos en las reacciones quimicas y en las velocidades de las mismas. Asi mismo, es conocida
la influencia de este parametro sobre la solubilidad de los gases en agua, disminuyendo ésta a

medida que aumenta la temperatura.

44



CAPITULO 3. Materiales y métodos

El oxigeno disuelto en medio acuoso es necesario para la respiracion de los
microorganismos aerobios, asi como para otras formas de vida. Del mismo modo, su presencia
inhibe el crecimiento y actividad de microorganismos andxicos y anaerobios. Es por ello, que
debe controlarse este parametro en las diferentes partes del sistema para garantizar que se

favorecen las condiciones de crecimiento de los microorganismos deseados.

La temperatura y la concentracion de oxigeno disuelto en las cdmaras andxica y aerobia
se miden utilizando un oximetro HACH HQ 40. El calibrado del oximetro se realiza a presidn

atmosférica y temperatura ambiente, antes de realizar las medidas.
e Potencial redox

El potencial redox (Eh) se mide con un medidor portatil de pH y potencial redox Crison

pH 25 provisto de un electrodo de platino (50 55).
e pH

El pH es uno de los parametros clave que deben ser medidos en los sistemas de
tratamiento de aguas residuales, puesto que su control es importante para mantener la
actividad bioldgica de los microorganismos involucrados en el proceso. El intervalo de pH
adecuado para la adecuada proliferacion de la vida bioldgica es bastante estrecho y critico

(tipicamente de 6 a 9).

Las medidas de pH se han realizado utilizando para tal efecto un electrodo Crison U-455
conectado a un pHmetro/iondmetro Crison GLP 22. Antes de medir el pH de las muestras, se
realiza una calibracién del equipo a temperatura ambiente utilizando para ellos dos disoluciones

tampodn Crison de pH 4,0y pH 7,02.
3.3.1.2. Parametros quimicos

Para el analisis de las fracciones solubles presentes en el agua, las muestras se filtran
previamente con filtros de membrana de nitrocelulosa (HA, Millipore) de tamafio de poro de

0,45 um para separar los sélidos en suspension.
3.3.1.2.1. Compuestos de carbono
e Demanda Quimica de Oxigeno

La Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) se define como la cantidad de un oxidante
especifico, expresado como masa de oxigeno equivalente (mg 0,-Ll), necesaria para oxidar
guimicamente todos aquellos compuestos potencialmente oxidables presentes en una muestra

dada.
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La DQO de un agua residual suele ser mayor que su correspondiente Demanda Biolégica
de Oxigeno(DBO), siendo el valor del cociente entre ambos parametros indicativo de la
biodegradabilidad de los compuestos presentes en un agua residual. En muchos tipos de aguas
residuales es posible establecer una correlacidn entre los valores de la DBO y la DQO, pudiendo
emplearse las medidas de la DQO para el funcionamiento y control de las plantas de

tratamiento.

El empleo de la DQO se vio potenciado frente a la DBO dada su mayor fiabilidad y rapidez

de determinacion (3 horas frente a 5 dias).

En el ensayo de DQO, se utiliza un agente quimico fuertemente oxidante en medio acido
para la determinaciéon del equivalente de oxigeno de la materia organica que puede oxidarse. El
dicromato potasico (K,Cr,07) proporciona excelentes resultados en este sentido. El ensayo debe
realizarse a elevadas temperaturas (1502C). Para facilitar la oxidacion de determinados tipos de
compuestos organicos es necesario utilizar un catalizador (sulfato de plata). Ademas, deben
tomarse medidas para eliminar o enmascar compuestos inorganicos que pueden interferir en el

ensayo.

La reaccién principal utilizando dicromato como agente oxidante puede representarse

de modo general por la siguiente ecuacién esquematica (Ec. 3.2):

catalizador,calor

Materia organica (CoH,0,) + Cr,0;2 ——— > Cr*3 + C0, + H,0 (Ec.3.2)

Al final de la oxidacién se puede medir el ién dicromato (Cr,072) en exceso o la cantidad

de Cr*3 formado.

El equipo necesario para llevar a cabo el ensayo de DQO esta formado por una placa
calefactora Stuart Scientific, un agitador magnético Selecta HI190M y una bureta de 10 mL
utilizando los dos ultimos en la etapa de valoracidn. Asimismo son necesarios, tubos de digestion
de vidrio Pyrex con tapones de rosca de baquelita y cinta de teflén. Esta ultima se coloca
cubriendo la parte superior y la rosca del tubo de modo que se evite el ataque de la solucién

oxidante a la baquelita.
Para llevar a cabo la determinacidn son necesarios los siguientes reactivos:

e Disolucién digestora concentrada (para aguas de entre 100-900 mg DQO-L?). Se
disuelven 10,216 g de disolucidn patrén de K,Cr,07y 33 g de HgSO,en 500 mL de agua destilada
y a continuacion, se anaden 167 mL de H,SO4 concentrado comercial para completar finalmente

el volumen a 1L.
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e Disolucion digestora diluida (para aguas de entre 0 y 200 mg DQO-L?). Se disuelven
2,44 g de disolucion patrén de K;Cr,07y 17 g de HgSO4 en 500 mL de agua destilada a los que se

afaden 167 mL de H,SO4 concentrado comercial. Esto se lleva a un volumen final de 1L.

e Disolucién patrén de K,Cr,0,0,05 N. Se disuelven 1,2258 g de K,Cr,07, previamente

secado a 1052C durante 2 horas, en 500 mL de agua destilada.

e Disolucidn catalitica. Se disuelven 10,7 g de Ag,SO,4 en 1L de H,SO4 concentrado y

se deja reposar la mezcla durante dos dias.

e Disolucidn valorada de sulfato aménico ferroso (FAS, del inglés Ferrous Ammonium
Sulphate) 0,035N. Esta disolucidon se utiliza en la valoracién de muestras de agua con
concentraciones de DQO comprendidas entre 100 y 900 mg DQO-L!. Para prepararla se
disuelven 13,72 g de Fe(NH,4)(S0O),-6H,0 en agua destilada, a los que se le afiaden 20 mL de H,SO,

concentrado. Se completa la mezcla hasta 1L con agua destilada.

e Disolucién valorada de FAS 0,016N. Esta disolucion se utiliza en la valoracién de
muestras de agua con DQO con concentraciones comprendidas entre 0y 200 mg DQO-L? . Para
su preparacion se disuelven 6,28 g de Fe(NH4)(SO),-6H.0 en agua destilada, a los que se le

afiaden 20 mL de H,SO, concentrado. Se completa la mezcla hasta 1L con agua destilada.

e Disolucion indicadora de ferroina 1/40 N. Se disuelven 1,485 g de CigHgN,-H,O
(fenontralina monohidrato) y 0,695 g de H,SO, concentrado. A continuacién, se lleva la mezcla

a un volumen final de 1L.

La Demanda Quimica de Oxigeno Total (DQOT) y la Demanda Quimica de Oxigeno
Soluble (DQOS) se determinan siguiendo una variante del método 508 (A-B) del Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA-AWWA-WPCF, 1998). La
diferencia entre la DQOT y la DQOS estriba en que la primera se determina utilizando la muestra
sin filtrar, mientras que para la determinacién de la DQOS, la muestra se filtra a través de filtros

de membrana de nitrocelulosa (HA, Millipore) de tamafio de poro de 45 um.

El método anteriormente citado consta de 2 etapas diferenciadas: digestion y

valoracién, cuya metodologia se detalla a continuacion:

a) Se toman 2,5 mL de muestra y se introducen en un tubo de vidrio Pyrex de 10 mL.
La muestra debe diluirse en el caso de que la DQO supere el limite maximo de medida de 900
mg DQO:-L!. Paralelamente, se prepara un blanco con 2,5 mL de agua destilada. Todas las

operaciones que se describen a continuacién se realizan con el blanco y con las muestras.
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b) A continuacién, se afiaden 1,5 mL de la disolucién digestora, diluida o concentrada,

que se ajuste a la concentracion de DQO de la muestra.

c) Por ultimo, se afiaden lentamente 3,5 mL de disolucidn catalitica, dejandola escurrir
por la pared del tubo Pyrex, que se mantendra inclinado, de forma que se separen dos capas o

fases.

d) Sesellan los tubos con teflén y se cierran con el tapdn de baquelita. Se homogeiniza
el contenido del vial y se coloca en un bloque calefactor a 1502C durante 2 horas. Transcurrido

este tiempo, se retiran los tubos y se dejan enfriar hasta temperatura ambiente.

e) Trasla digestion de las muestras, se lleva a cabo la valoracién del dicromato residual
con la disolucién de FAS pertinente. Para ello, se pasa el contenido de los tubos a un matraz
Erlenmeyer y se lava el tubo con 2/3 de agua destilada vaciando el contenido en el matraz. Se
afiade una gota de ferroina y se valora con la disolucién de FAS correspondiente, previamente

valorada. El punto final de la valoracidon se detecta mediante el viraje de azul a rojizo.

f) Las disoluciones de FAS han de valorarse con el objetivo de determinar su
concentracién. Para ello se afiaden 3,5 mL de solucidn catalitica sobre 5 mL de agua destilada.
Se deja enfriar la mezcla y se afiaden 5 mL de la disolucidn patrén de dicromato potdsico y una
gota de indicador (ferroina). La valoracion se realiza siguiendo el mismo procedimiento que para

las muestras.

La concentracion de DQO se calcula mediante la ecuacidon 3.3:

m B —A) - Npys - 8000
g) _ ( ) * Npas (Ec. 3.3)

beo (T 2,5 (mlL)

donde B es el volumen de FAS consumido en la valoracién del blanco (mL), A es el volumen de
FAS consumido en la valoracién de la muestra analizada (mL), Np4s es la normalidad de la

solucidn de FAS valorada calculada mediante la ecuacion 3.4:

NKZCr207

Neas = Vi, cry0, (Ec. 3.4)

VFAS

donde Vi, cr,0, s el volumen de dicromato potasico utilizado (5 mL), Nk, ¢cr,0, €s la normalidad
del dicromato potasico (0,05) y V45 es el volumen consumido en la valoracion de la solucién

del FAS (mL).
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e Carbono Organico Total

El carbono organico de las aguas limpias y residuales corresponde a diversidad de
compuestos organicos en varios estados de oxidacion. Algunos de estos compuestos de carbono
pueden ser sometidos a una oxidacién posterior por procesos quimicos o biolédgicos, de tal modo
que la DQO y la DBO pueden utilizarse para caracterizar dichas fracciones. La presencia de
carbono orgdnico que no responda a los ensayos de DQO o DBO las hace inadecuadas para la

determinacion del carbono organico total.

El Carbono Organico Total (COT) es una medida directa del contenido de materia
organica total del agua residual (APHA, 1999), especialmente indicada para el caso de pequefias

concentraciones de materia organica.

El COT es una expresion mas conveniente y directa que la DQO o la DBO, pero no
proporciona la misma clase de informacién. A diferencia de estas Ultimas, el COT es
independiente del estado de oxidacidn de la materia organica y no mide otros elementos
organicos, tales como el nitrégeno y el hidrégeno, o inorganicos que puedan contribuir al

requerimiento de oxigeno medido por DQO o DBO.

Normalmente, es posible establecer correlaciones empiricas entre los datos de COT y

DQO para cada conjunto de condiciones de la matriz.

La determinacion del COT es mads rapida que la de DQO, pero requiere de un

equipamiento mas caro y complejo.

Para determinar la cantidad de carbono orgdnico, las moléculas organicas deben
romperse en unidades de carbono simples y ser convertidas en una forma molecular sencilla

que pueda medirse de forma cuantitativa.

El COT se midid con un equipo Shimadzu TOC-L, capaz de analizar Gnicamente muestras
filtradas, que se encuentra conectado a un inyector de muestras automatico Shimazdu ASI-L. El
valor del COT se calcula como la diferencia entre el Carbono Total (CT) y el Carbono Inorgdnico

(CI) de la muestra seguin se muestra en la ecuacion 3.5.
COT = CT —CI (Ec. 3.5)

El analizador determina el CT a partir del didxido de carbono (CO;) que se produce
durante la combustién catalitica de la muestra a 6802 C, empleando platino inmovilizado sobre
esferas de alumina como catalizador de la oxidacidn. El carbono inorganico se obtiene a partir
del CO; producido por reaccion con acido clorhidrico 1N a temperatura ambiente. El CO, se mide

6pticamente, después de haberle eliminado la humedad y enfriado, en un detector infrarrojo no
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dispersivo (NDIR, del inglés Non Dispersive Infrared Analyzer). El equipo utiliza aire de alta pureza

como gas portador a 150 mL.min™. El intervalo de deteccién del equipo es de 0,5-1000 mg-L™.
e Acidos grasos volatiles

Los Acidos Grasos Volatiles (AGV) son &cidos grasos de cadena carbonada formada por
6 0 menos atomos de carbono, tales como acético, propidnico, i-butirico, n-butirico, i-valérico y
n-valérico, los cuales son productos intermedios de la digestiéon anaerobia. La medida de acidos
grasos volatiles se utiliza como test de control del proceso de digestién anaerobia puesto que la
acumulacién de AGV indica un desequilibrio entre la cinética de los productores y consumidores
de estos acidos (Switzembaum et al., 1990) sirviendo como indicador de la desestabilizacion del

proceso.

Los AGV se determinan en un cromatdgrafo de gases Agilent Technologies CG 6850 serie
I, equipado con un detector de ionizacién de llama (FID, del inglés Flame lonization Detector) e
inyector automatico. El equipo consta de una columna capilar de fase estacionaria ZB-Wax plus-
Zebron-Phenomenex de polietilenglicol de dimensiones 30mx0,250mmx0,25um. La columna del
equipo tiene la siguiente rampa de temperatura: 602C - 152C/min—> 130°C -
32C/min—->1502C->102C/min-> 180°C/min(1 min)-> 252C/min-> 2502C/min (3min). Por su
parte, el inyector y el detector se encuentran a temperaturas de 250 y 3002 C, respectivamente.
Se utiliza nitrégeno como gas portador con un caudal de 45 mL-min’, que se satura con acido
férmico antes de su entrada en el inyector. Aire e hidrégeno se utilizan como gases auxiliares

con caudales de 400 y 40 mL-min’, respectivamente.

Los AGV, después de ser separados en la columna cromatografica en funcidn de su peso
molecular, se queman en una llama de H-aire y finalmente se miden en un detector de
ionizacién de llama a 3002 C. El limite de deteccion del equipo es de 1000 mg-L* para cada uno

de los acidos presentes.
3.3.1.2.2. Compuestos nitrogenados

Las formas de nitrégeno de mayor interés en las aguas naturales y residuales son, por
orden decreciente de su estado de oxidacion, nitrato, nitrito, amoniaco y nitrégeno organico.
Todas estas formas del nitrégeno, lo mismo que el nitrogeno gaseoso (N,), son intercambiables

bioquimicamente y forman parte del ciclo del nitrégeno.
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e Nitrégeno amoniacal (N-NH,*)

Para la determinacion de amonio comunmente se emplea un electrodo selectivo o
métodos espectrofotométricos como el método de Nessler o método del fenol-hipoclorito
(APHA,1989) o el de Bower y Holm-Hansen (1980) que sera el que se aplique en el presente

trabajo.

El método esta preparado para medir la concentracién de muestras de entre 0-1 mg N-
Lt I debe diluir | i h I ion de |
NHs*L™, por lo que se debe diluir la muestra si se sospecha que la concentracion de la muestra

sobrepasa este valor.
Para llevar a cabo la determinacién son necesarios los siguientes reactivos:

e Reactivo A: Disolucién de sodio nitroprusiato 0,28 g-L! y sodio salicilato 440 g-L
Este reactivo debe ser almacenado en botella de vidrio marrén en la nevera a 52 Cy evitando la

luz. La disolucién oscurece con el tiempo pero es estable durante mds de 3 meses.

e Reactivo B: Disolucidn alcalina de citrato: 18,5 gL NaOH y 120 g-L! de sodio

citrato. Esta disolucion es estable.

e Reactivo C: Disolucidon comercial de hipoclorito sédico. Mantener la botella cerrada

en la nevera.

e Reactivo D: Disoluciéon combinada de sodio hipoclorito y citrato. Se prepara en el
momento de realizar el analisis. Se emplea 1 volumen de Reactivo C por cada 7 volumenes de

Reactivo B. Es estable durante 1 hora.

La determinacidn se lleva a cabo del siguiente modo: Se toman 5 mL de muestra diluida
convenientemente de tal forma que la concentracién de N-NH,4* se encuentre dentro del rango
y se introducen en un tubo de ensayo plastico. Se afiaden 600 puL de reactivo A y se mezcla con
la ayuda de un voértex. Se afiade 1 mL de reactivo D (875 uL de reactivo By 125 uL de reactivo C)
y se agita de nuevo. Se cierra el tubo de ensayo y la mezcla obtenida se mantiene en la oscuridad
durante al menos 2 horas (pero menos de 3). A continuacidn, se mide la absorbancia de la

muestra a 640 nm en un espectrofotometro Cecil 7200 serie 7000.

Para cuantificar la concentracién de N-NH;* se prepara una recta de calibrado con
disoluciones patrén de NH4Cl en el rango de 0-1 mg N-NH,*-L%. Esta recta de calibrado relaciona

la concentracion de N-NH4* con la absorbancia de la muestra a 640 nm.
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¢ Nitrito (N-NO;)

La concentracién de nitrito en las muestras se determina siguiendo el método 4500-
NO, B descrito en Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA_AWWA_WPCF, 1998). El nitrito se determina por la formacién de un colorante azo
purpura rojizo, producido a pH 2,0 a 2,5 por acoplamiento de sulfanilamida diazotizada con
diclorohidruro de N-(1-naftil)-etilendiamina (NED). El rango de aplicaciéon del método para

medidas espectrofotométricas es de 10 a 1000 pg N-NO, L.
Las disoluciones necesarias para llevar a cabo la determinacidn son:

e Reactivo R1: Sulfanilamida. Se disuelven 10 g de sulfanilamida cristalizada en 100
mL de HCl concentrado y 600 mL de agua destilada. Se deja enfriar la disolucion y se lleva a un

volumen final de 1L.

e Reactivo R2: diclorohidruro de NED. Se disuelven 0,5 g de diclorohidruro de NED

en 500 mL de agua destilada.

Se introducen 5 mL de muestra convenientemente diluida, en un tubo de ensayo
pldstico y se le afiaden 100 uL de cada una de las disoluciones de reactivo. Se agita, se cierra el
tubo y se esperan 20 min para que se estabilice el color. A continuacidn, se mide la absorbancia

de la muestra a 543 nm en un espectrofotdmetro Cecil 7200 serie 7000.

Para la cuantificacién de la concentracién de N-NO,L%, se realiza una recta de calibrado
con disoluciones patrén de NaNO; en concentraciones comprendidas en el intervalo 0-0,24 mg

N-NO;-L™.
e Nitrato (N-NO3)

La concentracidn de nitrato en aguas residuales se determina siguiendo el método 4500-
NOs-B descrito en el Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA_AWWA_WPCF, 1998). Se trata de un método espectrométrico ultravioleta selectivo que

solo se utiliza para analizar muestras con bajo contenido en materia organica.

La medida de la absorcidn ultravioleta (UV) a 220 nm hace posible la determinacién
rapida de nitrato. Dado que la materia organica disuelta puede absorber a 220 nm vy el nitrato
no lo hace a 275 nm, se puede utilizar una segunda medida a 275 nm para corregir el valor de
nitrato. Esta correccién empirica supone la diferencia entre la absorbancia a 220 nm y el doble

de la absorbancia a 275 nm (Ec. 3.6).

ANO?,_ = AZZO -2 A275 (EC 36)
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donde Ayo; es la absorbancia del N-NOs, 4, es la absorbancia de la muestra a 220 nmy A5

es la absorbancia de la muestra a 275 nnm.

En este método se pueden producir interferencias por materia organica, surfactantes,

NO; y Cr*®. También pueden interferir varios iones inorgénicos como clorito y clorato.

Para determinar la concentraciéon de N-NOs™ se toman 5 mL de muestra, diluida segun
sea necesario y se le afladen 100 puL de HCI 1N. Se afiade ademas una cucharadita de HsNOsS
para eliminar las interferencias por nitrito. Se agita bien la muestra y se realiza la medida de la

absorbancia a 220y 275 nm en un espectrofotémetro Cecil 7200 serie 7000.

Para la cuantificacién de la concentracion de N-NOs-L se realiza una recta de calibrado
con disoluciones patron de KNOs en concentraciones comprendidas en el intervalo 0-1 mg N-

NOs-L™.

Este método es vdlido para determinar la concentracién de nitrato en muestras de agua
con bajo contenido en materia orgdnica. Si el valor de correccién supera el 10% de la lectura a

220 nm, no se debe utilizar este método, recurriendo en ese caso a la cromatografia idnica.

La cromatografia idnica es una variante de la cromatografia liquida de alta presion
(HPLC, del inglés High Pressure Liquid Chromatography). Es un método eficaz para la separacion
y determinacidn de iones, basado en el uso de resinas de intercambio iénico. Cuando una
muestra iénica atraviesa estas columnas, los iones presentes sufren una separacion debido a las
diferentes retenciones que sufren al interactuar con la fase fija de la columna analitica. A
continuacién, se agrega un liquido de extraccidn iénica conocido como eluyente, el cual al
traspasar la columna hace que los iones adsorbidos comiencen a separarse de ésta. El tiempo
de elusidn, o tiempo que tarda un ién en pasar a través de la columna varia para cada especie,
lo cual indica que saldrdn de la columna en momentos diferentes. En el extremo de la columna
hay un detector que registra la sefal obtenida respecto al tiempo de retencidn. El resultado son
unos cromatogramas que representan tiempo vs voltaje, donde la posicién de los maximos de
los picos indica el idn presente (caracter cualitatitvo) mientras que su drea y altura indican en

qué cantidad se encuentra (caracter cuantitativo).

En este caso, la determinacidon de aniones se realiza en un cromatdgrafo idnico 861
Advanced Compact IC. La muestra liquida se introduce en el sistema mediante un inyector 838
Advanced Sample Procesor, y atraviesa la columna de intercambio iénico Metrosep A Supp5-
250/4 mm. El eluyente es una mezcla de carbonato 3,2 mMol-bicarbonato 1mMol. El equipo
estd dotado de un detector de conductividad que relaciona directamente la conductividad con

la concentracion de cada especie.
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3.3.2. Fase solida
3.3.2.1. Determinacion de sélidos

Los analisis de sélidos son importantes en el control de tratamiento bioldgico y fisico de

aguas residuales, y para evaluar el cumplimiento de las limitaciones que regulan su vertido.

Los solidos contenidos en el agua pueden encontrarse en disolucidon o en suspension.

Aslmismo, los sélidos pueden ser orgdnicos e inorganicos.

Sélidos totales (ST) es la expresidn que se aplica a los residuos del material que quedan
en un recipiente después de la evaporacion de la muestra y su consecutivo secado en estufa a
temperatura definida. Como se ha mencionado anteriormente, los sélidos totales incluyen los
solidos en suspension, o sélidos retenidos por un filtro, y los sélidos disueltos (SD) que es la

fraccion de sdlidos capaz de atravesar el filtro (Ec. 3.7).
ST =585+ SD (Ec. 3.7)

donde ST son los sélidos totales (mg/L), SS son los sélidos en suspension (mg/L) y SD son los

sélidos disueltos (mg/L).

Los sdlidos volatiles (SV) y los sélidos en suspension volatiles (SSV) son la fraccién de ST
y sélidos en suspension totales (SST), respectivamente que se pierden por ignicion durante un
tiempo determinado y a una temperatura especificada. La determinacion de sélido fijados
(residuo de la muestra tras la ignicidn) y volatiles no distingue exactamente entre materia
organica e inorganica ya que la pérdida de peso por ignicidon no se limita al material organico,
sino que incluye también pérdida por descomposicion o volatilizacion de algunas sales

minerales.

La determinacién de SST es especialmente util en el control de la operacién de las
plantas de tratamiento de aguas residuales debido a que ofrece informacidn robusta sobre la
cantidad de materia orgdnica presente en la fraccidn sdlida del agua residual, lodos activos o

aguas residuales industriales.

La concentracion de ST y SST se determinan siguiendo los métodos 2540-B y 2540-D
descritos en el Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater
(APHA_AWWA_WPCF, 1998). Mientras, los SV y SSV se determinan siguiendo el método 2540-
E.
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A continuacion, se detallan los procedimientos a seguir:
e Solidos Totales

a. Se introduce una cdpsula de porcelana en la estufa durante una hora. A

continuacién, se deja enfriar en un desecador y se pesa.

NOTA: Si, a continuacidn, se van a medir sélidos volatiles la capsula de porcelana

debe introducirse en la mufla 5502 C durante media hora y no en la estufa.

b. Se toman unos 10 mL de muestra bien mezclada y se introducen en la capsula.
Se puede cambiar el volumen de la muestra en funcién de la concentracién esperada,

debiendo estar el residuo seco entre 2,5y 200 mg.
c. Se deja secar la capsula hasta peso constante en estufa a 103-1052 C.
d. Se pasa la capsula a un desecador, se deja que enfrie el crisol y se pesa.

La concentracién de sélidos totales se calcula aplicando la ecuacién 3.8:

_ (A-B)-1000

ST
Vinuestra (ML)

(Ec. 3.8)

donde ST es la concentracidn de sdlidos totales (mg/L), A es el peso del residuo seco mas la
capsula (mg), B es el peso de la capsula vacia (mg) y Vyyestra €S €l volumen de la muestra

introducida en la capsula (mL).
e Sdlidos Volatiles

a. Se introduce la capsula de porcelana en la cual se determinaron los sélidos

totales a la mufla a 5502 C durante media hora.

b. Se retira la capsula de la mufla y se deja enfriar en un desecador antes de
pesarla. La pérdida de masa producida tras la igniciéon corresponden a los sélidos

volatiles.

La concentracién de sélidos volatiles se calcula aplicando la ecuacién 3.9:

_ (A-0)-1000

SV
Vinuestra (ML)

(Ec. 3.9)

donde SV es la concentracidn de sélidos volatiles (mg/L), A es el peso del residuo seco mas la
capsula (mg), C es el peso de la cdpsula tras la ignicion (mg) ¥ Viuestra €S €l volumen de la

muestra introducida en la capsula (mL).
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e Solidos en Suspension Totales

a. Mantener un filtro en la estufa durante una hora. Si se van medir sobre este
mismo filtro sélidos en suspensidn volatiles, se mantendra el filtro en una mufla a 5502

C durante media hora.

b. En las determinaciones llevadas a cabo durante el presente trabajo, se

utilizaron filtros de fibra de vidrio Whatman del modelo GF/C de 4,7 cm de diametro.
c. Seretira el filtro, se deja enfriar en el desecador y se pesa.

d. Filtrar a vacio un volumen de muestra bien mezclada en cantidad tal que la masa

de residuo seco se encuentre entre 2,5 y 200 mg.

e. Recoger el filtro con el residuo e introducirlo en la estufa a 103-1052 C durante

2 horas hasta alcanzar peso constante.

f. Dejar enfriar en el desecadory pesar. El incremento de peso del filtro representa

la masa de sélidos en suspensidn totales.
La concentracion de SST se calcula aplicando la ecuacién 3.10:

_ (A—B)-1000

SST =
Vfiltrado (mL)

(Ec. 3.10)

donde SST es la concentracion de sélidos en suspension totales del licor de mezcla (mg/L), A es
el peso del filtro y el residuos seco (mg), B es el peso del filtro limpio (mg) y Vfiitrqao €S €l

volumen de la muestra filtrado (mL).
e Sdlidos en Suspension Volatiles

a. Se introduce el filtro con el residuo seco en la mufla a 5502 C durante media

hora.
b. Se retira el filtro de la mufla y se deja enfriar en un desecador antes de pesarlo.

La concentracién de sdlidos en suspension volatiles se calcula aplicando la ecuacién

3.11:

sy = A=) 1000 (Ec. 3.11)
= C. o.
Vfiltrado (mL)

donde SSV es la concentracidn de sélidos en suspensién volatiles (mg/L), A es el peso del filtro
con el residuo seco (mg), C es el peso del filtro tras la ignicion (mg) y Vyiitraao €S €l volumen de

la muestra filtrado (mL).
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3.3.2.2. indice volumétrico de lodos

El indice volumétrico de lodos (IVL) y la velocidad de sedimentacion de lodos (VSL) son
dos parametros de seguimiento que se utilizan en depuracion de aguas residuales para

determinar las propiedades de sedimentabilidad de lodos.

El IVL aporta informacién sobre la capacidad maxima de un lodo para ser concentrado
mediante sedimentacion. Expresa la relacién entre el volumen (en mL) de lodos sedimentados
en 30 minutos de una muestra de 1000 mL y la concentracién de SST del licor de mezcla (en

mg/L) multiplicada por 1000, de acuerdo a la ecuacion 3.12:

L
mL Vlodo decantado tras 30 min (mT) - 1000
VL (—) = — (Ec. 3.12)
7 sst (%)

Este indice también se conoce con el nombre de indice de Mohlman.

Para determinar el volumen de lodo decantado en media hora, se introduce 1 L de licor
de mezcla perfectamente homogeneizado en un cono Imhoff y al cabo de 30 minutos, se lee el
volumen de lodo sedimentado. De este modo se obtiene el valor del numerador de la ecuacién

3.12 (mL lodo decantado-L jicor de mezcla *)-

Los valores tipicos de IVL para lodos de buenas caracteristicas de sedimentacidon con

concetraciones de 800-3500 mg:-L? estdn comprendidos dentro del intervalo 150-35.
3.3.2.3.Velocidad de sedimentacion

La VSL se utiliza para determinar la velocidad maxima de decantacion de una suspension
en agua (m/h). Lodos con buenas caracteristicas de sedimentabilidad tienen velocidades de

sedimentacién mayores de 1 m/h.

La metodologia a seguir para la determinacién de la velocidad de sedimentacién es la
siguiente: se toma 1 L de licor de mezcla perfectamente homogeneizado y se introduce en una
probeta. Se pone el cronédmetro en marcha y se realiza un seguimiento de la interfase entre el
liquido clarificado y la suspension con los lodos bioldgicos durante, al menos, media hora. Se
anotan los valores de voliumenes de lodo sedimentado con el tiempo y a continuacidn, se
transforman estos volimenes en datos de altura. La VSL corresponde a la velocidad maxima de

sedimentacion obtenida tras el ensayo de 30 minutos.

57



CAPITULO 3. Materiales y métodos

3.3.3. Fase gaseosa
3.3.3.1. Composicion y caudal de biogas

El andlisis de la composicion del biogas se lleva a cabo mediante cromatografia de gases
(APHA,1992). La determinacion se llevé a cabo en un cromatégrafo Hewlett-Packard modelo

5890 serie Il dotado de detector de conductividad térmica.

Se procede inyectando 1 mL de muestra con una jeringuilla a través del septum situado
en la parte superior del cromatografo. Las temperaturas del inyector, del horno y del detector
son 110, 35 y 1102 C, respectivamente. En el cromatograma resultante se obtienen los picos
correspondientes a nitrégeno (N2), metano (CH,), didxido de carbono (CO,) y sulfuro de

hidrégeno (SH;) que contiene la mezcla gaseosa asi como las areas de dichos picos.

El porcentaje molar o volumétrico de cada uno de los gases citados se calcula mediante

la ecuacion 3.13:

Area picol-/
fi

4 <Areapicoi/ )
i=1 fi

donde % M; es el porcentaje molar del componente i de la muestra gaseosa, Area pico; es el

% M; = (Ec. 3.13)

area del pico del cromatograma para el componente i y fi es el factor de calibrado de dicho

componente.

El caudal de biogas producido en el reactor anaerobio metanogénico se mide con un
contador de volumen MilliGasCounter MGC-10 (Figura 3.6). Este instrumento consiste en un
recipiente lleno de liquido que alberga un cuerpo basculante (Figura 3.6, 7) formado por dos
camaras (Figura 3.6, 8). El gas entra al recipiente por la base del equipo a través de un tubo
capilar (Figura 3.6, 5), ascendiendo en forma de burbujas. Alternativamente, las burbujas
desplazan el liquido de relleno que ocupa el interior de las cdmaras que forman el cuerpo
basculante. Cada cambio de posicidn es detectado por la combinaciéon de un iman permanente
(Figura 3.6, 9) y un sensor magnético y traducido en caudal de gas en la pantalla de visualizacion
(Figura 3.6, 11). Se debe tener especial cuidado en mantener este instrumento en perfectas

condiciones de limpieza para garantizar que la lectura de biogas registrada es correcta.
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Figura 3.6. Ritter MilliGascounter®.
3.3.3.2. Concentracion de metano disuelto

La concentracién de metano disuelto se calcula mediante la aplicacidén conjunta de la ley

de los gases ideales (Ec. 3.14) y la ley de Henry (Ec. 3.15).

PCH4'V=nCH4'R'T (EC 314)
(Cen,), = Hen, - Pen, (Ec. 3.15)

donde Py, es la presion parcial de metano, V es el volumen total, n¢y, es el numero de moles
de metano, R es la constante de los gases ideales, T es la temperatura del sistema, (CCHJges

la concentracion del gas metano (solubilidad), H¢y, es la constante de Henry (depende de la

naturaleza del gas, temperatura y del liquido) y Pcy, es la presion parcial de metano.

La ley de Henry establece que existe un equilibrio entre el metano disuelto en la fase

liguida y la presion parcial de metano en la fase gas por encima de la disolucién.

Para su cuantificacidn, se toman aproximadamente 300 mL de muestra en una botella
Pyrex de 500 mL provista de cierre hermético (Figura 3.6). Se agita la muestra durante 3 minutos
y se extrae con una jeringa una muestra de gas de 1 mL del espacio de cabeza que se analiza por

cromatografia gaseosa.
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Figura 3.7. Botella Pyrex y jeringa para toma muestra fase gaseosa.
3.4.Calculos y balances

Para determinar las eficacias de eliminacion de nitrégeno y carbono se realiza un balance

de materia global (Ec. 3. 16) a los reactores implicados en el proceso.
Q. Co—Qs-Co+7-V.=0 (Ec. 3.16)

donde Q, es el caudal volumétrico de entrada (L-d?), C, es la concentracién de la especie en la
corriente de entrada (mg-L™), Q, es el caudal volumétrico de salida (L-d™?), C es la concentracién
de la especie en la corriente de salida (mg-L?), r es la velocidad de generacidn o desaparicion de

la especie (mg-L-d?) y V. es el volumen del reactor (L).
3.4.1. Eliminacién de DQO

La eficacia de eliminacion de la materia organica se evalla a través de la eliminacion de la

DQO presente en el agua.

Se diferencia entre la eliminacién de DQO llevada a cabo en el reactor anaerobio

metanogénico (Ec. 3.17) y la eliminacién del sistema integrado SIAL (Ec. 3.18).

C(0Qot);~C(DQOY e yasE

% Eliminacion DQO anaerobio = < > -100 (Ec. 3.17)

Cwqopy
donde C(DQOt)f es la concentracién de DQO total en la alimentacién del sistema (mg-L?) y

C(DQOt)ef uasg €S la concentracion de DQO total del efluente liquido del UASB (mg-L1).

C(DQOt)f_C(DQOt)ef SIAL
Cweopy

% Eliminacion DQO sistema = ( > 100 (Ec3.18)
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donde C(pqo,); ©s la concentracion de DQO total en la alimentacion del sistema (mg-LY) y

CDQoyersiay, €5 12 concentracion de DQO total del efluente del SIAL (mg-LY).
3.4.2. Eliminacién de metano

El porcentaje de metano eliminado en el sistema SIAL vendra dado por la ecuacion 3.19:

(CH4)eiLmlnado> 100

. (Ec. 3.19)
(CH4) UASB

% Eliminacion CH, = (

donde (CH4)eilanado es el caudal masico de metano eliminado en el sistema (mg-d?) y

(CH4)yasp es el caudal masico de metano presente en el efluente del reactor metanogénico

UASB (mg-d?).

Se admite en el planteamiento de los balances de materia de metano que la eliminacion
de metano sélo tiene lugar en la cdmara andxica pero que la concentracion de metano en la
camara aerobia no es cero. De este modo, realizando el balance de materia a la cdmara andxica,

, el caudal masico de metano eliminado viene dado por la ecuacién 3.20:

(CH4)el.lmmado = Qf ' (CCH4)UASB + (Qra + Qrs) ’ (CCH4)aerob - (Qf + Qrq + Qrs)
) (CCH4) anox (Ec. 3.20)
donde Qf es el caudal volumétrico de alimentacion del sistema (L-d?), (CCH4)UASB es la

concentracion de metano en el efluente liquido del UASB (mg-L?), Q,., es el caudal volumétrico
de la corriente de recirculacion de la cdmara aerobia a la cdmara andxica (L-d*), Q, es el caudal

volumétrico de la recirculacion de lodo del decantador a la cdmara andxica (L-d?), (CCH4)aerob

es la concentracidn de metano en la cdmara aerobia (mg-L1) y (CCH4)an0x es la concentracion

de metano en cdmara andxica (mg-L?).

Entonces, teniendo en cuenta la ecuacidon 3.20, la expresion del porcentaje de eliminacidn

de metano del sistema vendra dada por la ecuacion 3.21:

% Eliminacion CH,

(105 (Con) gy @ra+ @rs) - (Cen,) ey = (@ + Cra + @rs) + (Cen,)

anox] . 100
Qf ) (CCH4’)UASB

(Ec. 3.21)

Ademas, se definen las tasas de eliminacién volumétrica y especifica de metano (Ec. 3.22y
3.23) como el caudal masico de metano eliminado por unidad de volumen de reactor y por masa

de SSVLM, respectivamente.
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Tasa eliminacion volumétrica CH,

_ Qf ' (CCH4)UASB (Qra + Qrs) ' (CCH4)

Vc.anox

- (Qf + Qra + Qrs) ' (CCH4)

aerob anox

(Ec. 3.22)
donde V. 4n0x €S €l volumen de la cdmara andxica (L).

Tasa eliminacion especifica CH,

_ Qf ' (CCH4)UASB (Qra + Qrs) ' (CCH4) - (Qf + Qra + Qrs) ' (CCH4)

(CSSVLM) canox " Ve.anox

aerob anox

(Ec. 3.23)

donde (Cssyrm) c.anox €S 1a concentracién de SSV del licor de mezcla de la camara andxica

(mg-L?).
3.4.3. Eliminacién de nitrégeno

El porcentaje de nitrédgeno eliminado en el sistema SIAL vendra dado por la ecuacién

3.24:

NT
% Eliminacion NT sistema = <M> -100 (Ec. 3.24)
NTyasp

donde NT.;;minado €5 €l caudal masico de nitrégeno total eliminado en el sistema (mg-d?) y
NTy 455 es el caudal masico de nitrégeno total presente en el efluente del reactor metanogénico

UASB (mg-d?).

En el reactor anaerobio metanogénico UASB no se produce apenas eliminacion de
nitrégeno, solo la biomasa anaerobia granular consume una pequena parte para crecimiento
celular. La eliminacién de nitrégeno tiene lugar en el post-tratamiento del efluente del reactor
UASB. Teniendo esto en cuenta, el porcentaje de eliminacion de nitrégeno total en el sistema se

puede expresar mediante la ecuacién 3.25:

(Cnt) vase — (CnTef siaL

% Eliminacion NT sistema = ( > -100 (Ec. 3.25)

(CNT)UASB

donde (Cy7) yasg €s la concentraciéon de nitrégeno total en el efluente del UASB (mg-L?) y

(CNT)ef s1aL €S la concentracion de nitrégeno total en el efluente de salida del SIAL (mg-L?).

Los procesos de desnitrificacidn tienen lugar en la cdmara andxica del biorreactor hibrido,
de tal modo que se pueden expresar las tasas de eliminacion volumétrica y especifica de NT del
sistema de post-tratamiento como las correspondientes a dicha cdmara (ecuaciones 3.26 y

3.27):
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Tasa eliminacién volumétrica NT

_ Qf ' (CNT) vasep t (Qra + Qrs) ' (CNT) aerob — (Qf + Qra + Qrs) ' (CNT) anox

Vc.anox

(Ec. 3.26)
donde (Cy7) qerop €S la concentracion de nitrégeno total en la cdmara aerobia (mg-L?).

Tasa eliminaciéon especifica NT

_ Qf ' (CNT) vasp t (Qra + Qrs) ' (CNT) aerob — (Qf + Qra + Qrs) ' (CNT) anox

(CSSVLM) canox " Ve.anox

(Ec. 3.27)
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4. RESULTADOS Y DISCUSION

4.1. Arranque y optimizacion del sistema
El sistema de reactor metanogénico y biorreactor de biomasa en suspension y biopeliculas
se puso en marcha en dos fases: 1) Arranque del reactor metanogénico UASB; 2) Arranque del

post-tratamiento del efluente del reactor UASB.

El dia 29 de octubre de 2015, se realizo el arranque del reactor metanogénico utilizando 55
L de biomasa anaerobia, procediendo 45 L (30 gSSV-L?) de un reactor anaerobio de lodo granular
activo de una industria cervecera (Estrella Galicia) situada en A Corufiay 10 L (30 g SSV-L?) de
biomasa granular activa de un reactor UASB experimental que trata un influente de
caracteristicas semejantes al sistema objeto de estudio. Una vez introducida la biomasa
anaerobia se completd el volumen del reactor con agua de servicio y se comenzé a alimentar el
sistema. El reactor UASB comenzé a alimentarse con un causal promedio de 68+3 L-d?
correspondiéndole una VCO de 0,64+0,08 kg COD-m3-d%. Inicialmente, se aplica una VCO baja

para conseguir la aclimatacion de la biomasa anaerobia a las caracteristicas del influente.

El sistema de post-tratamiento del efluente del reactor UASB se puso en marcha 6 dias
después del arranque del reactor UASB. En este caso, para inocular el sistema se utilizaron 10 L
de biomasa procedente de las purgas de la cdmara andxica de un reactor UASB con biomasa ya
adaptada con una concentracién media de 5 gSSV-L. A continuacién, se introdujeron los
soportes Levapor® y Biochip® en las cdmaras andxica y aerobia, respectivamente, y se mantuvo

el sistema parado durante 3 horas para favorecer la adhesidn de la biomasa a los soportes.

Tras comprobar que las eliminaciones de DQO y los porcentajes de metanizacion del
sistema anaerobio se mantienen estables, a partir del dia 14 de operacién, se duplica el caudal
de alimentacidn (valor promedio 1508 L-d!) con unas VCO promedio para el reactor UASB y el

sistema completo de 1,15+0,35 y 0,78+0,24 kgCOD-m3-d’?, respectivamente.

El principal problema operacional del sistema durante el periodo de estudio fue la aparicidon
de fango ascendente en el decantador, a partir del dia 19 de operacidn. Este problema estaba

asociado al mal funcionamiento de la recirculacién de lodos (Figura 4.1).

67



CAPITULO 4:Resultados y discusion

Figura 4.1. Imagen de fango ascendente en el decantador del sistema.

El problema de fango ascendente se produce como consecuencia de la desnitrificacion
convencional de nitritos y nitratos presentes en el agua residual debido a la formacién de un
ambiente andxico en las capas internas del lodo sedimentado. A medida que se produce
nitrégeno en el seno de la capa de fango, parte de él queda retenido en el mismo, de tal modo
gue si se forma una cantidad de gas suficiente, la boyancia de la masa de fango provoca que
flote. El fango ascendente se caracteriza por aparicidon de burbujas de gas adheridas a los sélidos

flotantes.

Este problema de fango ascendente se considera que se encuentra asociado a un problema
con la recirculacion de lodos del decantador. Se comienza a observar que esta corriente no
recircula la biomasa depositada en la parte inferior del decantador sino agua residual con menor
cantidad de sélidos que la que se observa en suspension en la cdmara aerobia. Las caracteristicas
de la corriente de recirculacion de lodos indican que se estd formando una capa de lodo a media
altura que actua como filtro, favoreciendo, ademds, la aparicidén del fango ascendente debido a

la acumulacion del mismo en el decantador.

El problema de la recirculacién de lodos se comprueba realizando una purga del decantador
por gravedad. Aunque inicialmente el liquido que abandona el decantador es muy claro,
transcurridos unos segundos, comienza a salir lodo maloliente (indicador de anaerobiosis) del
interior del decantador. Este mal olor evidencia la acumulacién de lodo en el decantador con el
consecuente estrés de las bacterias nitrificantes y desnitrificantes, lo cual afectara tanto a su

actividad como a su capacidad sedimentacién.
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Este problema se intenta abordar realizando los siguientes cambios:

1) Aumento del caudal de la corriente de recirculacion de lodo para aumentar la succién
(dia 71 de operacidn). Se aumentd el caudal de dicha corriente en un factor de 1,5 respecto al
valor inicial, manteniendo la relacion de recirculacion del sistema en R=3 La medida no tiene
efecto.

2) Cambio en la disposicion de la salida de recirculacién de lodos (dia 83 de operacién).
Se cierra la purga de fangos del disefio original del decantador y se recircula introduciendo una
conduccién directamente en el interior del decantador (Figura 4.2). Se mantiene el caudal de

recirculacién en 1,5 veces el caudal inicial.

Figura 4.2. Cambio disposicidn de la recirculacién de lodos del sistema: 1) Original; 2) Nueva.

Tras 5 dias de operacidn, los problemas de fango ascendente y recirculacién de lodos

persisten (Figura 4.3).
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Figura 4.3. Imagen de fango ascendente en decantador.

3) Instalacidn de un agitador en el decantador (dia 88 de operacion). Se dispone un
agitador provisto de una varilla de palas cortas en el decantador y se vuelve a conectar la
conduccién de recirculacién de lodos del disefio original (Figura 4.4). Se selecciona la menor
velocidad de giro para el agitador y se acopla a un temporizador, para que lo active durante

periodos de 1 minuto cada 30 minutos.

i

Figura 4.4. Imagen del biorreactor con el agitador instalado en el decantador.

Utilizando este sistema, se consigue obtener una corriente de recirculacion de biomasa
continua de buena calidad, tanto en los periodos de funcionamiento como de reposo del
agitador. Sin embargo, aunque durante los primeros dias no se observa apenas lodo ascendente

en el decantador, el problema se agrava de nuevo a partir del dia 95 de operacion.
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Dado que, al término del trabajo experimental, las medidas llevadas a cabo en el
decantador no han permitido resolver el problema de fango ascendente se plantea la posibilidad
de aumentar el didmetro de la salida de recirculacién de lodos para evitar su acumulacién en el

decantador.

El sistema sufrié dos desbordes durante el periodo de operacion de estudio, concretamente
los dias 41 y 59 de operacion. Estos desbordes fueron debidos a la obstruccidn de los orificios
de paso del LM de la cdmara andxica a la camara aerobia debido a granulos de biomasa
anaerobia del UASB arrastrados en el efluente de dicho reactor. El taponamiento produjo un
aumento del nivel de liquido en la camara andxica y el desbordamiento del LM de las dos
camaras al no disponer en ese momento el biorreactor de un sistema de control de nivel ni
rebosaderos. Para prevenir estos incidentes se habilitaron rebosaderos entre las cdmaras y el
decantador. Asimismo, fue instalado un sensor de nivel en el decantador conectado a un
controlador Iégico programable (PLC, del inglés Programmable Logic Controller). Este al

detectar un aumento del nivel de liquido produce la parada de la alimentacién del sistema.
4.2. Eliminacién de DQO
Se pueden diferenciar dos etapas en el experimento:

1) Etapa de arranque del reactor UASB: Durante esta etapa el sistema fue alimentado
con un caudal de 68+3 L-d?, para favorecer la aclimatacién de la biomasa anaerobia siendo la

VCO del reactor de 0,64+0,08 kg COD-m3-d2.

2) Etapa de operacion convencional: A partir del dia 14 de operacidn, una vez el proceso
anaerobio metanogénico se mantuvo estable, se procedid a alimentar el sistema con un caudal
de 14148 L-d%, ascendiendo la VCO del reactor UASB a 1,15+0,35 kg DQO-m3-d%. La VCO aplicada
en el post-tratamiento del UASB durante la etapa de operacidon ha sido de 0,18+0,04 kg DQO-m"
S.d,

Durante la etapa de operacion, los valores promedio de DQOT en las corrientes de
alimentacién, efluente de UASB y efluente del sistema global fueron de 8724184 mg:L!, 66 +17
mg-L'ty 39416 mg-L?, respectivamente. De acuerdo con esta concentraciéon de DQO, el efluente
del sistema cumple la legislacion aplicable (Directiva 91/271/CEE) para su vertido tanto a zonas

sensibles como no sensibles al ser su valor inferior a los 125 mg DQO-L™?.

En la Figura 4.5 se presenta la evolucién de los porcentajes de eliminacion de DQOT del
reactor UASB y del sistema global. Los valores promedio de los porcentajes de eliminacion son
de 92,7+2,03% y 95,3+2,60%, respectivamente. Estos datos indican que la eliminacién de DQO
tiene lugar principalmente en el sistema anaerobio UASB.
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Figura 4.5. Porcentajes de eliminacion de DQOT del reactor metanogénico y del sistema global.

En el post-tratamiento del efluente del reactor UASB se consiguen eliminaciones de DQO
del 36,6+30,5%, debido fundamentalmente a procesos de oxidacion de la materia orgdnica. La
concentraciéon de DQOT en el efluente del reactor UASB tiene un valor de 48+13 mg:L?, siendo
en su mayor parte DQOT de tipo recalciltrante que es dificilmente degradada por los
microorganismos. La presencia de bajas concentraciones de DQO facilmente biodegradable
permite que se fomenten vias de desnitrificacién utilizando metano como dador de electrones.
La desviacion del valor del porcentaje de eliminacién de DQOT en el biorreactor hibrido puede
ser debida a varias causas: cambio del punto de toma de muestra de efluente final, presencia de
ciertos microorganismos en el efluente del sistema, variabilidad de la concentracién de biomasa
en suspensién durante la etapa experimental o problemas de fango ascendente en el

decantador.

En los reactores del tipo UASB, la biomasa anaerobia metanogénica es capaz de transformar
la materia organica en biogas, rico en metano, en ausencia de oxigeno. Durante la operacion del
sistema, la producciéon media de biogds obtenida ha sido de 37,7 L-d siendo la concentracidn
promedio de metano, diéxido de carbono y nitrégeno de 74,7+1,89%, 16,0+1,74% y 9,242,3%,
respectivamente y alcanzando la tasa de metanizacién un valor de 66 m3 CH4-kg DQO™. El biogas
producido es de alta calidad y pureza debido al alto porcentaje de CH4 que contiene. Parte del
metano total generado durante el proceso anaerobio, un 17+8%, abandona el sistema disuelto

en el efluente del UASB constituyendo una fraccion de salida de DQO.

La biomasa anaerobia, de crecimiento entre 6 y 8 veces menor que la biomasa aerobia,

consume una pequefia fraccion de DQO de la alimentacidn destinandola a procesos de
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crecimiento celular. Cabe destacar que durante la etapa experimental, se realizé una purga de

6 L de biomasa con una concentracién de 30 g SSV-L2.

Cuando se realizan los balances de materia al sistema en términos de DQO, se observa que
las contribuciones de los términos de entradas y salidas no estdn compensadas. Existe un
promedio de desviacion de las entradas respecto a las salidas del 30+16%. Diversos motivos han
podido interferir a la hora de cerrar el balance de DQO en el total del sistema de tratamiento: el
medidor de volumen de biogas Ritter®, errores analiticos en la determinacion de este parametro
asi como el procedimiento de toma de muestra para determinacion de metano disuelto en el
efluente del UASB. Pequefias turbulencias en la toma de muestra producen la desorcion de
metano de dicha corriente de tal modo que, con mucha probabilidad, la concentracién real de

metano disuelto serd mayor que la que se detecta por cromatografia de gases.

4.3. Eliminacidon de metano

Durante el periodo de estudio, la concentracién promedio de metano en el efluente del
reactor metanogénico UASB fue de 19,0+1,52 mg CH4-L2. Las principales causas de la desviacidn
de este valor pueden ser las oscilaciones de temperatura de operacién del sistema (19,2-21,92
C) asi como la facil desorcion del metano al realizar la toma de muestra de la corriente. Este
valor de concentracidn representa un 17+8% del metano total generado en el reactor UASB,
encontrdndose por debajo de los porcentajes esperados de entre el 30-50% para aguas
residuales de caracteristicas semejantes en términos de DQO y a una temperatura de 202 C

segln bibliografia consultada (Souza et al., 2011; Noyola et al., 1988).

La Figura 4.6 muestra la evolucion del porcentaje de eliminacidon de metano en la cdmara

andxica siendo el valor promedio de eliminacién durante el periodo de estudio del 43,0+16,0%.
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Figura 4.6. Porcentajes de eliminacidén de metano en la cdmara andxica.
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Las tasas de eliminacién volumétrica y especifica durante la etapa experimental alcanzaron
valores promedio de 33,0+9,69 mg CHsL'd?! y 27,35+24,72 mg CHsg SSVLM?.d?,
respectivamente. En la Figura 4.7 se muestra la evolucidn de las tasas de eliminacién de metano

en el periodo de estudio.
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Figura 4.7. Velocidades de consumo volumétricas y especificas de metano.

En las Figuras 4.6 y 4.7 se observa la variabilidad de los pardmetros representados. La
variacién es propia de la etapa de arranque de cualquier sistema si bien se cree que esta resultd
afectada principalmente por los siguientes motivos: el inicio natural del proceso de nitrificacidn,
la baja actividad de las bacterias nitrificantes debido posiblemente al estrés producido por los
problemas de recirculacién de lodos asi como los desbordes (dias 41 y 59 de operacién) que

tuvieron lugar en el sistema.

Al término del estudio, en vista de los resultados obtenidos, se plantean 2 hipdtesis para
explicar el porqué de que no haya sido posible alcanzar mayores porcentajes de eliminacién de
metano, 1) Baja concentracién de aceptores de electrones, nitrito y nitrato, presentes en el
medio. 2) Bajas concentraciones de biomasa presente, tanto en suspensién como formando
biopeliculas, capaz de degradar el metano. Los microorganismos responsables de la eliminacion
de metano que pudiesen crecer en el interior de los soportes Levapor®, ademas de en
suspension, debido a las bajas concentraciones de nitrito y nitrato estarian dvidos de aceptores
de electrones, puesto que se cree que no existe la cantidad suficiente como para que difunda

hasta el interior de los mismos.

El metano disuelto en el efluente del UASB puede ser eliminado de forma conjunta con el

nitrégeno mediante procesos de oxidacion anaerobia unida a desnitrificacién y procesos de
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oxidacion aerobia. En estos ultimos, los productos de oxidacidon del metano generados por las
bacterias metandtrofas son utilizados por las desnitrificantes heterétrofas convencionales para
llevar a cabo la desnitrificacion. Desde el punto de vista microbioldgico, los procesos de

oxidacion de metano unido a desnitrificacion pueden ser de dos tipos: AMO y AnMO.

Conocidas las velocidades volumétricas de consumo de las especies nitrogenadas y metano
en la camara anodxica, se presentan en la Tabla 4.1 las relaciones molares que de forma
experimental se obtienen entre las especies de interés. En la Tabla 4.2, se muestran las
relaciones molares tedricas segln las estequiometrias de los procesos AMO y AnMO
(ecuaciones 1.11 a 1.14) con el objetivo de encontrar el mecanismo de eliminacion de metano

que tiene lugar en el sistema.

Tabla 4.1. Relaciones molares experimentales.

N03-/CH4 NOz'/CH4
-0,03 1,41

Tabla 4.2. Relaciones molares tedricas para procesos de desnitrificacién con metano.

Relaciones
AMO AnMO
molares
NO,/CH4 1,33 2,66
NOs/CH4 0,80 1,60

Comparando las relaciones molares experimentales NO,/CHs y NO3/CH4 con las tedricas
(Tablas 4.1 y 4.2), se observa que la mayor aproximacién corresponde a la relacion NO,/CH,4
perteneciente al proceso de oxidacion aerobia de metano utilizando nitrito como aceptor final

de electrones.

Este hecho contribuye, junto con las bajas concentraciones de nitrato y nitrito, a la hipdtesis
de que el mecanismo de eliminacién de metano en el sistema tendria lugar mediante oxidacion
aerobia via nitrito. Los productos de oxidacidn aerobia del metano seria utilizados en la cdmara

anoxica por las desnitrificantes convencionales para para reducir el nitrito a nitrégeno gas.

Por dltimo comentar que en la cdmara aerobia existe metano en bajas concentraciones,
siendo el valor promedio de 0,31+0,13 mg-L. El descenso de la cantidad de metano en esta
camara puede ser debida fundamentalmente al stripping que tiene lugar en el interior de la
camara debido a la agitacién neumadtica sumado al que se produce durante la toma de muestra.
Ademads, puede producirse oxidacion del metano en el ambiente aerobio pero en menor medida.
Con este valor de concentracién, la cantidad de metano emitida a la atmdsfera por desorcidn

alcanzaria un valor de 173,2+77,0 mg-d*.
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4.4. Eliminacién de nitrégeno

La eliminacién de nitrégeno tiene lugar en la camara andxica por procesos de
desnitrificacion. La mayor parte del nitrégeno en el efluente del UASB se encuentra en forma de
amonio (49,8+6,55 mg N-NH;*-L?) debido a la hidrdlisis de las proteinas que tiene lugar en el
interior del reactor anaerobio metanogénico. En este reactor no tiene lugar eliminacién de
nitrégeno, tan soélo una pequena fraccidon es consumida por la biomasa anaerobia granular para
el crecimiento celular. La concentracién promedio de NT en el efluente del sistema global es de
33,4+6,47 mg NT-LL. Los valores promedio de eliminacidn de NT, expresados como masa de NT

por litro de alimentacidn y porcentaje, son de 15,8+6,22 mgNT-Laim™ y 31,4+11,9%.

Segun los valores de concentracién de NT en el efluente y porcentaje de eliminacidon de NT
del sistema, éste no cumpliria con los valores limite de vertido a zonas sensibles establecidos
por la Directiva 91/271/CEE sobre el tratamiento de aguas residuales urbanas, al ser el valor de

concentracion superior a 15 mg NT-L y el porcentaje de eliminaciéon menor del 70%.

Los procesos de eliminacion de nitrégeno en el sistema de biorreactor anaerobio
metanogénico y biorreactor de biomasa en suspensidn y en biopelicula tienen lugar en la camara

anoxica debido a procesos de desnitrificacion.

En la Figura 4.8 se muestra la evolucidon de la eliminacién de NT durante la etapa

experimental.
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Figura 4.8. Eliminacion de NT en el sistema.

En la Figura 4.8 se observa la tendencia creciente de la eliminaciéon de NT en el sistema

desde el dia 18 de operacidn. Existe una caida de los valores entre los dias 60 y 75 de operacion
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correspondientes al periodo vacacional, pero a partir de este dia se comienza a recuperar la

capacidad del sistema, existiendo una tendencia creciente de eliminacién de NT.

Las eliminaciones de NT del sistema estan intimamente ligadas con la cantidad de aceptores
de electrones, nitrito y nitrato, disponibles en la cdmara andxica para el proceso de
desnitrificacién. El proceso de eliminacién de NT fue en ascenso a lo largo del periodo de estudio
como se observa en la Figura 4.8. Inicialmente, la eliminacién del nitrégeno en el sistema estaba
limitada por el déficit de aceptores de electrones. A medida que las concentraciones de nitrito
y nitrato aumentan debido a las mejores tasas de nitrificacién, las desnitrificantes
convencionales presentes en la cdmara andxica disponen de aceptores de electrones para llevar

a cabo la reaccién de desnitrificacidon y por tanto, eliminar una mayor cantidad de NT.

La Figura 4.9 muestra la evolucién de la concentracidn de nitrito y nitrato en la cdmara

aerobia durante la etapa experimental, reflejando el proceso de nitrificacion que en ella tiene

lugar.
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Figura 4.9. Concentracion de N-NO; y N-NOs™ en la cdmara aerobia.

En la Figura 4.9 se puede observar como tiene lugar el arranque del proceso de nitrificacion
en la cdmara aerobia. Inicialmente, se puede apreciar como los microorganismos responsables
de la oxidacidon del amonio poco a poco van incrementando su actividad. No ocurre lo mismo
con los microorganismos responsables de la oxidacién de nitrito ya que apenas se detecta

nitrato en la cdmara aerobia del sistema.

La etapa limitante en sistemas de nitrificacion desde el punto de vista cinético, es la
oxidacién de amonio o nitrito. La concentracién de OD en la cdmara aerobia se encuentra en el

rango 1,27-4,85 mg O-L!, no resultando este parametro limitante para el proceso de
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nitrificacion total. Los microorganismos BNO han podido sufrir estrés intercalaron etapas de
Debido al problema existente con la recirculacién puede provocar el estrés de las BNO que

pierden su capacidad de oxidacion del, de modo que la nitratacidn no tiene lugar.

La velocidad de consumo de amonio en la cdmara aerobia es de 143,5+79,82 mg NHs*-L1.d"
!, Por tanto, practicamente casi todo el nitrogeno que se podria emplear en la cdmara andxica,
como aceptor final de electrones, procedente de la cdmara aerobia, se encuentra en forma de

nitrito.

En la Figura 4.10 se pueden observar las velocidades volumétricas de consumo de las

especies de nitrogeno presentes en la cdmara andxica:
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Figura 4.10. Velocidades volumétricas de eliminacién de especies de amonio, nitrito y nitrato en la
camara andxica.

Los valores promedio de las tasas de eliminacion volumétricas de N-NH4*, N-NOy", N-NOs"y
NT son de 0,77+28,71 mg-L™1.d"}; 32,96+13,85 mg-L'1-d"%; -0,98+0,80 mg-L1-dly 32,7+31,5 mg-L
Ld?, respectivamente. Practicamente, la totalidad del nitrégeno eliminado en el sistema

mediante desnitrificacién se lleva a cabo utilizando el nitrito como aceptor final de electrones.

Conocidos los valores promedio de concentracion de CH, y acido acético (CH;COOH) en el
efluente del reactor UASB y en la cdmara andxica y admitiendo que la concentracién de acido
acético es cero en la cdmara aerobia (al tratarse de un compuesto muy facilmente
biodegradable), si se plantean los balances de materia en la cdmara andxica se pueden calcular
las cantidades de CH; y CH3COOH eliminadas, cuyos valores son de 1,19 g-:d'y 0,09 g-d?,

respectivamente.
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Teniendo en cuenta las estequiometrias para las reacciones de desnitrificacion heterotrofa
convencional usando acido acético (Ec. 1.6 a 1.8), y del proceso AMO, siendo el nitrito el aceptor
de electrones (Ec 1.11), si todo el acético y el metano estuviesen disponibles para ser utilizados
en los procesos de desnitrificacion, se podrian llegar a consumir 0,18 y 4,55 g-d! de nitrito,

respectivamente, siendo el consumo total por ambos procesos de 4,73 g-d™.

Los datos experimentales indican que en la cdmara andxica se produce una eliminacién

. . _1 7 . . .
promedio de 1,80 g NT-d*. Empleando los cdlculos mencionados anteriormente, a partir del
acético y metano presentes en la cdmara andxica del sistema se podria llegar a eliminar hasta
4,73 gN-NO;-d™. Esto podria indicar que existe una limitacién de sustrato en forma de aceptores
de electrones, debido a que existe suficiente acético y metano para poder alcanzar mayores

eliminaciones de nitrégeno.

4.5.Estudios de sedimentabilidad de lodos
Los ensayos de sedimentacion de LM son una de las herramientas mas utiles para
determinar lo que esta sucediendo en el interior de un sistema de lodos activos. En el presente
trabajo se realizaron ensayos de VSL e IVL a partir del dia 49 de operacidn, para determinar las
caracteristicas de sedimentabilidad de la biomasa existente en el biorreactor hibrido. Los

ensayos de sedimentacion se realizaron sobre muestra de LM de la cdmara aerobia.
Los valores del IVLy VSL obtenidos se muestran en la Tabla 4.3:

Tabla 4.3. Valores de IVL y VSL del sistema.

Je 49 53 75 | 77 | 82 | sa | s9 91 95
operacion

IVL(mL-g?) | 2157 | 292,1 | 142,7 | 96,3 | 116,8 | 98,9 | 136,2 | 166,7 | 1914
VSL(mh?) | 035 | 019 | 1,25 | 1,86 | 2,04 | 317 | - 146 | 0,83

Como se observa en la Tabla 4.3, los valores de IVL y VSL sufrieron oscilaciones durante el
periodo de estudio. Los valores de IVL y VSL tipicos de un sistema de lodos activos con buenas
caracteristicas de sedimentacién son: IVL<150 mL-g y VSL>1 m-h! (Metcalf&Eddy). Entonces,
comparando los valores bibliograficos y los recogidos en la Tabla 4.3 se pueden diferenciar dos
situaciones: 1) Lodos con malas caracteristicas de sedimentacion (dias 49, 53, 91, 95 de

operacion), 2) Lodos con buenas caracteristicas de sedimentacién (restantes dias).

Se podria considerar que los valores de IVL y VSL de la primera etapa fuesen debidos a
cambios operacionales que se realizaron en el arranque del sistema y que podrian afectar a la
sedimentacion de los lodos, asi como al problema existente con la recirculacidon desde el
decantador que provoca el estrés de la biomasa. A continuacién, en la segunda etapa, la biomasa
comienza a decantar bien obteniéndose valores de IVL y VSL propios de un sistema de lodos
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activos con buen funcionamiento. Durante esta etapa se podria pensar que la biomasa, debido
a una agitacion insuficiente del LM, decantaba en las propias camaras sufriendo condiciones de
estrés, de tal modo que una vez que ésta fue resuspendida en el sistema (tercera etapa),

provocaria el empeoramiento de los valores de VSL e IVL.

Las Figuras 4.11 y 4.12 muestran la variacion de la altura de la interfase frente al tiempo
para el ensayo de VSL para dos lodos de diferentes caracteristicas de sedimentacion,

correspondientes a los dias 53 y 82 de operacidn, respectivamente.
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Figura 4.11. Grafica de la VSL de un lodo con buenas caracteristicas de sedimentacion.
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Figura 4.12. Grafica de la VSL de un lodo con malas caracteristicas de sedimentacién.
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En la Figura 4.13 se muestra la evolucion de las concentraciones de SSTLM y SSVLM en la

camara aerobia del sistema.
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Figura 4.13. Concentracion de SSTLM y SSVLM en la camara aerobia.

Hasta el dia 35 de operacion, las concentracidon de SSTLM y SSVLM se mantuvo en valores
promedio de 0,30+0,12 mg SSTLM-L*y 0,26+0,12 mg SSVLM-L?, respectivamente. El incremento
de la concentracién en el dia 43 de operacién se produjo tras un desborde en el sistema. A partir
del dia 75, se observa un descenso de la cantidad de sélidos en suspensién que coincide
temporalmente con los mejores valores de los parametros caracteristicos de la sedimentacion
de lodos. Al aumentar el IVL y la VSL, la biomasa comienza a decantar en el interior de las
camaras al no ser la agitacién suficiente para mantenerla en suspension. Esta biomasa
decantada se encuentra en condiciones de estrés, de tal modo, que una vez que se resuspende
(dia 89 de operacién), tenderia a decantar mal. De ahi que a pesar del aumento de la
concentracién de SSTLM y SSVLM en la ultima etapa de la operacion del sistema, al tratarse de

un lodo viejo y estresado, los valores de IVL y VSL empeoren.

Cabe destacar que a medida que los valores de VSL e IVL empeoraban se detectd un
aumento de la turbidez asi como aparicion de fléculos en el sobrenadante al realizar el ensayo

de IVL respecto a situaciones de buena sedimentacion (Figura 4.14).
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Figura 4.14. Comparativa de calidad del sobrenadante en ensayo de IVL.

Para descartar que los valores no deseados de VSL e IVL sean debidos a presencia
microorganismos no deseados en el LM, se utilizd la microscopia dptica para observar las
caracteristicas de la biomasa de la cdmara aerobia. Observaciones rutinarias al microscopio
aportan informacién sobre la poblacién microbiana presente en el sistema de lodos activos, el
tamafio y densidad de los floculos, el crecimiento de organismos filamentosos, la presencia de
bacteria Nocardioform asi como la abundancia y tipo de protozoos y rotiferos. La abundancia
relativa de los microorganismos presentes en el sistema de lodos activos estd determinada por

las relacién alimentaciéon-microorganismos (relacion F/M) y el TRC.
En las Figuras 4.15 y 4.16 se muestran fotografias de la biomasa realizadas mediante

microscopia éptica a 10X y 40X, respectivamente.

T

% & ?ﬁ‘

Figura 4.15. Imagenes de biomasa de cdmara aerobia a 10X.
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[ i
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Figura 4.16. Imagenes de la biomasa de la cdmara aerobia mediante microscopia dptica 40X.

Las imagenes de la Figura 4.15 evidencian la ausencia de bacterias filamentosas en el LM.
En ellas se puede apreciar igualmente como la biomasa forma fléculos de pequefio tamafio. En
la Figura 4.16 se pueden ver imagenes a 40X de protozoos ciliados tipicos de sistemas de lodos
activos con bajas cargas de lodos como Vorticella (imagen superior e inferior izquierda) o

Epistylis (imagen inferior derecha).

La concentracién de SST en el efluente del sistema tiene un valor promedio de 0,07+0,06
mg-L%. Este valor no cumple con el limite de vertido establecido por la Directiva 91/271/ CEE
sobre el tratamiento de aguas residuales urbanas, el cual marca el valor madximo de SST de 0,035

mg/L para efluentes de tratamientos secundarios para zonas sensibles y no sensibles.
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Figura 4.17. Evolucién de la concentracién de SST en el efluente del sistema.

En la Figura 4.17 se observa la variacion de los SST en el efluente del sistema que fue debida

fundamentalmente a 2 motivos:

1) Volumen de muestra filtrada para determinacion de SST. Hasta el dia 26 de operacién
se procesaba un volumen de muestra igual a 10 mL. Este volumen de muestra es muy pequefio
segln el método analitico para la concentracidn de sélidos esperada en el efluente de tal modo
gue se estaba incurriendo en un error. Por este motivo, del dia 28 en delante se realizé la
determinacion de sélidos en suspensioén filtrando un volumen de muestra de 100 mL, mejorando

el valor de SST obtenido.

2) Cambio del punto de toma de muestra del efluente. Los primeros dias de operacion, del
12 al 47, la toma de muestra se realizé en la superficie del decantador utilizando una jeringa. A
partir del dia 49 de operacién se comenzd a realizar la toma de muestra en la conduccién de
salida del efluente del sistema. El cambio del punto de toma de muestra se vié reflejado en las
analiticas de sdlidos en un descenso de los SST presentes, pues al realizar la toma de muestra
con la jeringa se aspiraban sélidos del decantador, no presentes en el efluente real del sistema

debido a la accion del rebosadero.

Teniendo en cuenta el error que se estaba produciendo, el valor promedio real de SST seria
el calculado a partir del dia 49 de operacién, 0,032+0,014 mg SST-L%. Este efluente si cumple con
los valores limite de SST de vertido establecidos en la Directiva tanto para 91/271/ CEE, para

medios receptores sensibles o no sensibles.
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5. CONCLUSIONES

Se ha operado un sistema compuesto por un reactor anaerobio metanogénico de tipo UASB
con un post-tratamiento formado por un sistema hibrido de biomasa en suspensiéon y en
biopeliculas durante 99 dias, tratando una alimentacion de caracteristicas similares a un agua

residual urbana de baja carga. La operacion tuvo lugar a temperatura ambiente (19,2-21,9 2C).
Las principales conclusiones de este trabajo son:

e El sistema global elimina DQO en un porcentaje promedio de 95,3+2,60%. La
eliminacion de DQO tiene lugar principalmente en el reactor UASB (92,7+2,03%). En el
sistema de post-tratamiento del efluente del UASB, tiene lugar la eliminaciéon del
36,6+30,5% de la DQO de entrada. La concentracion de DQOT en el efluente del sistema es
de 39+16 mg-L?, de modo que de acuerdo con los valores limite (125 mg DQO-L?)
establecidos en la Directiva 91/271/CEE, para aguas residuales urbanas, es posible su
vertido tanto a zonas sensibles como no sensibles.

e La produccion media de biogas del reactor UASB es de 37,7 L-d™%. El biogds es de
alta calidad y pureza siendo su composiciéon promedio de metano, didxido de carbono y
nitrégeno de 74,7+1,89%, 16,0+1,74% y 9,24+2,3%. Del total de metano generado en el
reactor metanogénico, un 17+8%, abandona el sistema disuelto en el efluente del UASB.

e Elsistema de biorreactor hibrido de biomasa en suspensién y biopeliculas es capaz
de eliminar un promedio del 43,0+£16,0% del metano de entrada. Las velocidades
volumétricas y especificas de eliminacién de metano durante la etapa experimental
alcanzaron valores promedio de 33,049,69 mg CHyL'-d? y 27,35+24,72 mg CH,-g SSVLM®

L.d?, respectivamente

e Laeliminacién de metano en el sistema de acuerdo con las tasas de eliminacién de
las especies nitrogenadas y las relaciones estequiométricas tedricas y experimentales,
podria deberse fundamentalmente a procesos de oxidacidon aerobia de metano (AMO)
usando el nitrito como aceptor final de electrones. Estudios complementarios en los que se
procesd muestra de biomasa en suspensidn y en biopeliculas (dia 5 de febrero), mediante
la técnica de hibridacién fluorescente in situ (FISH, del inglés Fluorescence in situ
hybridization), confirman la presencia de bacterias metandtrofas aerobias de tipo |,
resultando este mismo ensayo negativo para metandtrofas aerobias tipo Il, DAMO arquea

y bacterias NC 10. Pese a que el ensayo FISH sea negativo para estos ultimos grupos de
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microorganismos, no se puede concluir que no existan, ya que pueden estar presentes pero
qgue no fuesen detectadas o que no presenten actividad.

e Se consiguen unas eliminaciones promedio de NT de 15,8+6,22 mgNT-Lyim® v
31,4+11,9%. Los valores promedio de las velocidades de consumo de N-NH4*, N-NO, N-
NOs y NT son de 0,77+28,71 mg-L*d?%; 32,96+13,85 mg-L'*-d?; -0,98+0,80 mg-Ltdty
32,7+31,5 mg-L1-d?, respectivamente. Practicamente, la totalidad del nitrégeno eliminado
en el sistema mediante desnitrificacidn se lleva a cabo utilizando el nitrito como aceptor
final de electrones.

e En la camara aerobia del sistema de post-tratamiento del sistema UASB
mayoritariamente se ha detectado actividad por parte de los microorganismos BAO.
Apenas se han detectado pequefias actividades por parte de los microorganismos de tipo
BNO, ya que practicamente no existe presencia de nitrato en la cdmara aerobia en la cual
tiene lugar su formacion.

e Laeliminacion de nitrégeno segun los datos experimentales obtenidos podria tener
lugar mediante 2 mecanismos: 1) desnitrificacién convencional utilizando como dador de
electrones la DQO residual del efluente del UASB; 2) desnitrificacion mediante proceso
AMO empleando nitrito como aceptor final de electrones. El estudio de la muestra de
biomasa del dia 5 de febrero mediante la técnica FISH da resultado positivo en bacterias
nitrificantes BAO y BNO, siendo mayor la presencia de las primeras. Asimismo, este ensayo
resulta negativo para bacterias Anammox aunque no se puede afirmar con rotundidad que
no estén presentes en el sistema.

e La biomasa existente en el sistema de reactor hibrido tiene buenas caracteristicas
de sedimentacion (IVL<150 mL gy VSL>1m hl), comparables a las de un sistema de lodos
activos convencional. Durante el experimento, el estrés microbiano debido a la
problematica del decantador parece ser la causa de que se hayan alternado etapas de

buena y mala decantabilidad.
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