CAPITULO 3

DEPURACION BIOLOGICA DE LAS
AGUAS RESIDUALES URBANAS

3.1 EL AGUA RESIDUAL URBANA Y SUS EFECTOS SOBRE EL MEDIO
RECEPTOR

Un agua residual puede definirse como un residuo liquido recogido mediante la
red de alcantarillado para su envio a una planta depuradora (Mujeriego, 1990). El tipo y la
cantidad de agua residual afluente a una estacién depuradora reflejan la naturaleza del
area a la que sirve, el uso que se le ha dado y las condiciones del medio de conduccion.

El factor que mas influye sobre el proceso de depuracion del agua residual es, sin
duda, su composicion. La procedencia de un agua residual es un aspecto determinante
de gran parte de sus caracteristicas fisicas, quimicas y biolégicas. La Tabla 3.1 resume
los principales contaminantes que se pueden encontrar en un agua residual y sus
posibles efectos sobre el medio receptor.

Segun su origen, las aguas residuales pueden ser clasificadas en: 1) domésticas o
urbanas, 2) industriales, 3) agropecuarias, 4) de origen incontrolado (vertidos ilegales,
infiltraciones) y 5) pluviales. Sin embargo, cifiéndonos a los objetivos de esta
investigacion, al hablar de aguas residuales nos referiremos a aguas de origen doméstico
o urbano (ARU), con alguna posible aportacion de pluviales y/o de procedencia
incontrolada.

Las aguas residuales de origen doméstico tienen una composicién muy variada
debido a la diversidad de factores que la afectan y a la naturaleza de la poblacion
residente (Mujeriego, 1990). La mayor fuente de contaminacion que fluye por las
alcantarillas domésticas tiene su origen en los excrementos humanos y animales (heces y
orina) y en menor proporcion en las aguas resultantes del lavado de ropa, preparacion de
alimentos y duchas. Por otra parte, las aguas pluviales o de lavado de calles que drenan
desde las zonas urbanas aportan también una carga importante de contaminacion
(arrastre de materia sélida inorganica en suspension y materia organica soluble e
insoluble).

El consumo medio de agua por persona y por dia (entre 100 y 400 L/hab.dia)
determina su concentraciéon (cantidad), mientras que la dieta y los usos de la poblacion
tributaria caracterizan apreciablemente su composicién quimica (calidad). Las sustancias
contaminantes presentes en un agua residual pueden estar en forma disuelta, de
particulas decantables o0 en un estado fisico intermedio denominado coloidal o en
suspension. En cualquier caso, la mayor parte de los compuestos presentes en un ARU
estan constituidos por materia organica e inorganica, nutrientes y microorganismos. Una
considerable parte de estos componentes se encuentra en forma particulada v,
comunmente, se valora mediante la concentracion de materia en suspension (MES)
(Christensson, 1997).
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Tabla 3.1.

Contaminantes presentes en un agua residual y sus posibles efectos sobre las aguas

receptoras (Dewisme, 1997; Matia et. al., 1999).

Contaminantes del agua

Impactos mas significativos

Materia en suspension

Compuestos inorganicos

Conductividad

Nutrientes

Materia organica

Compuestos organicos
téxicos

Organismos patégenos
(bacteria, virus y parasitos)

Contaminacién térmica por
descarga de aguas de
refrigeracion

Aumento de la turbidez del agua (alteracion de la fotosintesis y reduccion de
la produccién de oxigeno).

Sedimentacién, obstruyendo y cubriendo el lecho de los rios.

Ecotoxicidad de algunos compuestos, como las sales de metales pesados.

Reacciones con sustancias disueltas en el
compuestos peligrosos.

agua pasando a formar

Concentraciones elevadas de sales impiden la supervivencia de diversas
especies vegetales y animales.

Crecimiento anormal de algas y bacterias (aumento de la turbidez del agua).
Eutrofizacién del agua.

Su descomposicién puede provocar la disminucidon de la concentracion del
oxigeno disuelto en el agua hasta alcanzar condiciones sépticas.

Eutrofizacién del agua.
Emisién de metano en caso de aparicion de procesos anaerobios.

Toxicidad para la vida acuéatica.

Disminucion de la concentracion de oxigeno debido a los procesos de
biodegradacién.

Produccién, en el caso de liquidos no miscibles, de una pelicula superficial
gue impide la aireacion del agua.

Inutilizacién del agua para uso humano.

Contaminacion de los organismos acuaticos que pueden llegar al hombre con
la cadena alimenticia.

Enfermedades de transmisiéon hidrica asociadas a la contaminacién

microbioldgica del agua.

Modificacion de la solubilidad del oxigeno en el agua.

Aceleracién del metabolismo de la flora y la fauna acuéticas (eutrofizacion).
Alteracion de los ecosistemas acuaticos.

En general, el ARU contiene un 99,9% de agua. La materia sélida esta constituida

en un 70% por sustancias organicas como proteinas, grasas y carbohidratos; mientras
que el 30% restante es materia mineral insoluble (sustancias inorganicas) como la arena,
la arcilla y las gravas.

Las sustancias organicas de un ARU estan constituidas mayoritariamente por
materia fecal, siendo la contribucién diaria de DBOs, por parte de un adulto, de 39 a 42 g;
de los cuales 10,3 g corresponden a orina, entre 24,7 y 30,6 g a materia fecal y de 2,0 a
3,5 g a material de limpieza anal (Droste, 1997). Ademas, también contienen hidratos de
carbono (celulosa, almidén y azlcares), grasas y jabones (sales metalicas de los acidos
grasos), detergentes sintéticos, proteinas y sus productos de descomposicién (urea,
glicina y cisteina) asi como hidréxido de amonio y sales amoniacales procedentes de la
descomposicidon de complejos organicos nitrogenados (Rivas Mijares, 1978).

La gran diversidad que presentan las aguas residuales hace necesario realizar un
estudio concreto de caracterizacion, en especial cuando se desean definir estrategias de



Capitulo 3. Revision Bibliografica 9

tratamiento y de aplicacion de tecnologias adecuadas que aseguren la conformidad con
la normativa de vertido a cauces receptores vigente en la zona de estudio. La Tabla 3.2
indica los principales parametros empleados para la caracterizacion de un ARU.

Tabla 3.2. Pardmetros cominmente empleados para la caracterizacion de un ARU (Directiva 91/271;
Escaler, 1997).

Fisicos Quimicos Biologicos
Sdlidos totales (ST), mg/l  Materia organica, mg O/l Organismos patégenos
¢ Suspendidos e« Demanda bioquimica de oxigeno (DBOs) ¢ Coliformes, nimero/100 ml
¢ Volatiles e Demanda quimica de oxigeno (DQO) e Virus, ufc/100 ml ®
Temperatura, °C pH

Alcalinidad, mg CaCOsl/l
Nitrégeno, mg N/I
e Orgénico
« Amoniacal (NHs-N, NH; *-N)
o Nitritos (NO2-N)
o Nitratos (NO3™-N)
Fosforo, mg P/l
e Organico
« Reactivo soluble (PO, -P)

Turbiedad, UNT ®

@ unidades nefelométricas de turbiedad

b) . .
® unidades formadoras de colonias

3.1.1 Materia Sélida del Agua Residual

La materia sélida del agua residual esta presente tanto en forma disuelta como
particulada (suspension). Se distinguen tres tipos de sélidos en el agua: totales, fijos y
volatiles. La materia sélida permite valorar la concentracion y el estado fisico de los
constituyentes del ARU. Es importante determinar la presencia de aquellos solidos que
por su naturaleza le comunican propiedades indeseables al agua. Su concentracion
permite predecir el mayor o menor grado de depuracion que puede obtenerse de acuerdo
con la eficiencia de las distintas etapas de tratamiento. La Figura 3.1 muestra los distintos
tipos de sélidos presentes en una muestra de ARU.

Las sustancias obtenidas por decantacion, filtracion o centrifugacion de una
muestra de agua corresponden a la materia en suspension (MES), mientras que aquellas
que no pueden separarse por estos métodos y pasan a través del papel de filtro (0,45
um) se denominan materia disuelta. La materia en suspension constituye la
contaminacion mas facil de eliminar del agua, siendo la sedimentacion el principal
mecanismo de eliminacion (Mujeriego et al., 1984).

Tanto la materia disuelta como la particulada estdn compuestas por materia
organica e inorganica. La incineracién a 550°C permite diferenciarlas, pues la pérdida de
materia por incineracion representa el contenido organico de la muestra, mientras que las
cenizas residuales representan el contenido inorganico o mineral. La materia soluble de
un agua residual esta compuesta mayoritariamente por materia inorganica, mientras que
la materia en suspensién es predominantemente de naturaleza organica (Horan, 1993).
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Solidos Totales
(evaporacién a 103°C)

(@)

Materia en Suspension Total
(no filtrable)

(d)

Materia en Suspension

Materia en Suspension

Materia Disuelta Total
(filtrable)

)
I
I I

Materia Disuelta

Volatil Fija Volatil Fija
) @ (h) @)
! : ; :
L e e | ——--- ————— &

Materia Volatil Total Materia Fija Total
(horno a 550°C) (c)
(b)

siendo: a=b+c; b="f+h; c=g+i; e=h+i

Figura 3.1 Clasificacion de los diferentes tipos de materia contenida en un agua
residual (adaptado de Droste, 1997).

Aun cuando los resultados de los residuos (total, fijo y volatil) estan sujetos a
errores apreciables a causa de la pérdida de compuestos volatiles durante la evaporacion
(dibxido de carbono y minerales volatiles en la incineracién y 6xido de calcio en las
cenizas), son los mas representativos, junto con la demanda quimica y bioquimica de
oxigeno, para estimar el contenido de materia mineral y organica de los vertidos liquidos
(Rivas Mijares, 1978).

3.1.2 Compuestos Orgéanicos del Agua Residual

La materia organica esta constituida por una fraccion particulada (MESV) y una
fraccion disuelta. La materia volatil ofrece una estimacién del contenido de materia
organica de un agua residual. Sin embargo, para obtener una informacidon mas precisa es
necesario evaluarla mediante el oxigeno requerido para oxidar completamente la materia
organica a CO,, HO y NHs.

La presencia de oxigeno disuelto en las aguas natrales es vital para mantener las
distintas formas de vida. La mayoria de los compuestos organicos pueden servir de
alimento para las bacterias y otros microorganismos, que obtienen la energia necesaria
para sus funciones vitales y para la sintesis celular a partir de la oxidacién de la materia
organica. Sin embargo, el vertido de aguas residuales no tratadas a un curso de aguas
ejerce un consumo de oxigeno, debido a la estabilizacion biolégica de la materia
organica, que puede llegar a agotarlo, produciendo un efecto negativo sobre la vida
acudatica y propiciando condiciones sépticas (Droste, 1997).



Capitulo 3. Revisién Bibliografica 11

Los compuestos organicos del agua residual tienen al menos un atomo de
carbono en su estructura, por lo que también se les conoce como compuestos
carbonosos. Estos atomos pueden ser oxidados tanto quimica como biolégicamente para
producir diéxido de carbono (CO,). El método de determinacion de la materia organica
mediante su oxidacién biolégica se denomina demanda bioquimica de oxigeno (DBO);
mientras que el método basado en una oxidacion quimica se denomina demanda quimica
de oxigeno (DQO) o demanda total de oxigeno (DTO), dependiendo del agente quimico
empleado y de la naturaleza de las condiciones de oxidacion (Horan, 1993).

Para valorar la carga organica de una estacion depuradora de aguas residuales
convencional (EDAR), asi como su capacidad de eliminacion de la materia organica, se
utiliza generalmente el ensayo de la DBOs (DBO ejercida al cabo de 5 dias de incubacion
en la oscuridad y a 20°C). Sin embargo, la DQO se ha utilizado durante el desarrollo de
esta investigacion como parametro de control del contenido de materia organica del agua
residual que llega a la planta piloto, asi como para valorar la eficacia del proceso de
tratamiento llevado a cabo. La DBOs se ha utilizado ocasionalmente a fin de verificar la
relacion existente entre este parametro y la medida de la DQO.

3.1.3 Compuestos Inorganicos del Agua Residual

Los compuestos inorganicos capaces de representar una amenaza seria de
contaminacion son pocos y ademas es factible realizar ensayos sencillos para detectar
aquellos que resultan ser probablemente los mas molestos. El nitrégeno y el fésforo son
los compuestos inorganicos mas importantes para el control de la calidad de las aguas
residuales. La mayor parte del nitrégeno y del fésforo total de un ARU se encuentra en su
fraccidn soluble (nitratos, amonio, polifosfatos y ortofosfatos).

El nitrégeno y el fosforo presentes en los cursos de agua provienen de diferentes
fuentes, como por ejemplo los fertilizantes artificiales y los desechos ganaderos aplicados
en la agricultura, los efluentes industriales y en particular los efluentes de los sistemas de
tratamiento de las aguas residuales. El nitrégeno de los efluentes de las EDAR proviene
principalmente de las conversiones metabdlicas de los compuestos derivados de los
excrementos (urea y proteinas), mientras que el 50% o mas del fésforo procede de los
detergentes sintéticos (Horan, 1993).

El nitrégeno y el fosforo son nutrientes esenciales para el crecimiento biol6gico. El
fésforo se asimila en forma de fosfatos, mientras que el nitrégeno puede ser asimilado
tanto en forma de amoniaco como de nitrato segun el organismo de que se trate (Winkler,
1998). Los organismos que se ocupan de la purificacién de las corrientes de agua forman
un sistema ecoldgicamente equilibrado. La descomposicion de la materia organica
produce anhidrido carbénico y consume oxigeno, mientras que el crecimiento de los
organismos fotosintéticos utiliza el anhidrido carbénico y produce oxigeno (Winkler,
1998).

Posiblemente, la consecuencia mas relevante de la contaminacién por parte de
estos compuestos sea su capacidad de promover el crecimiento algal. La presencia de
nitrégeno y de fosforo en un agua propicia normalmente su eutrofizaciébn y una
proliferacion de algas indeseable. La eliminacién del nitrdgeno y del fésforo de un agua
residual o la conversién del amoniaco a nitratos reduce el efecto adverso de su vertido
(Neethling, 1995).
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Eutrofizacion

La eutrofizacion es la respuesta del ecosistema al aumento de la disponibilidad de
nutrientes, especialmente de nitrdgeno y de fésforo, y puede ocurrir bajo condiciones
naturales o provocada por el hombre (antropogénico). La eutrofizacién antropogénica
avanza mas rapidamente que el fendmeno natural y es una de las principales formas de
contaminacién del agua, causando un crecimiento exponencial de algas y el desarrollo
incontrolado de una especie, en detrimento de las demas. Todo ello ocasiona una mala
apariencia de las aguas, problemas de olores por descomposicion de plantas y un escaso
nivel bajo de oxigeno disuelto que afecta negativamente a la respiracion de los peces, los
animales acuéticos y las plantas adheridas en el lecho de los cursos de agua (EPA, 1993;
Winkler, 1998; Salgot y Tapias, 1999; SWCS, 2000).

Para alcanzar el crecimiento de plantas y algas es necesario que existan
cantidades adecuadas de macronutrientes en forma de nitrégeno y de fésforo, una
concentracion suficiente de diéxido de carbono y un cierto nivel de energia solar, pues la
ausencia de uno de ellos limita el crecimiento. El diéxido de carbono no suele ser un
factor limitante. La luz solar se convierte en limitante en aguas profundas porque es
absorbida en las capas superiores. Asi mismo, en aguas tranquilas o estratificadas, el
excesivo crecimiento de algas en la superficie forma una capa protectora evitando el paso
de la luz a zonas inferiores. Puesto que el contenido de didxido de carbono y la luz solar
son dificilmente controlables, su manipulaciéon no se considera una forma practica para
limitar la fotosintesis (EPA, 1993).

Durante el dia, cuando ocurre la fotosintesis, las algas producen grandes
cantidades de oxigeno que ayudan a airear la masa de agua; para ello utilizan carbonatos
y bicarbonatos como fuentes de carbono celular, lo que puede producir un aumento del
pH del agua hasta 10,5. Por otra parte, durante la noche ocurre la reaccion inversa, las
algas al respirar consumen oxigeno y liberan CO,. Debido a esta dindmica, el agua
experimenta grandes fluctuaciones de pH y, ademas, si la concentracién de algas es
elevada, el agua puede alcanzar un completo estado de anaerobiosis durante la noche
(Horan, 1993).

Otra caracteristica de un agua eutrofica es la escasa diversidad de especies.
Mientras que en un agua oligotréfica (baja concentracién de nutrientes) las algas son
escasas en numero de individuos, pero muy diversas en especie, en las aguas eutréficas
las algas alcanzan grandes concentraciones, pero tan solo dominan ciertas especies.
Esta observacion permite evaluar rdpidamente al microscopio la presencia de nutrientes
en una masa de agua mediante la valoracién de su diversidad algal (Horan, 1993).

La eutrofizacién causa una mayor inquietud en los lagos, ya que los nutrientes que
entran a la masa de agua tienden a ser reciclados en el lago y a acumularse con el
tiempo. Por el contrario, un rio es un sistema que fluye y en el cual los nutrientes siempre
entran y salen de cualquier seccion; las acumulaciones tienden a ocurrir solamente en los
sedimentos 0 en aguas de flujo muy lento, y los efectos de estas acumulaciones son
normalmente moderados por la accion periddica del lavado por avenidas (EPA, 1993).

En estuarios y océanos, las concentraciones de los compuestos del nitrégeno
suelen ser muy bajas y pueden limitar la biomasa total y los tipos de especies presentes.
Los vertidos de las EDAR en algunos estuarios pueden aumentar la concentracion de
nitrégeno hasta niveles capaces de favorecer las floraciones de algas. Sin embargo, la
alta dilucién provocada en un vertido directo de agua residual al mar probablemente
elimina el dafo causado por las floraciones de algas (EPA, 1993).
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El nitrégeno y el fosforo son los factores considerados tipicamente como claves
para el control de los problemas de eutrofizacion. Después de determinar cual de los dos
nutrientes es el limitante del crecimiento, se debe determinar si la concentracién de
sustancia limitante que se vierte al agua puede ser controlada y de qué manera. En
ciertas circunstancias, la eliminacién del nitrégeno y del fésforo se puede considerar
como limitante del crecimiento de algas (EPA, 1993).

3.1.4 Caracterizacion de los Componentes Microbianos del Agua Residual

Las aguas residuales contienen una gran variedad de microorganismos: virus,
bacterias, hongos, protozoos y nematodos. Se estima que hay alrededor de 5 millones de
especies de microorganismos en el medio ambiente, de los cuales menos del 5% han
sido catalogadas, de los cuales 3500 son bacterias, 90.000 son hongos, 100.000 son
protistas y 4.000 son virus (Cloete, 1997). Los microorganismos transforman los
compuestos organicos, contribuyendo a la depuracién de los desechos en ambientes
acudaticos y terrestres.

Los sistemas de tratamiento biol6gico de aguas residuales se basan en la
interaccion y el metabolismo de los microorganismos. Estos procesos dependen de la
capacidad de la comunidad microbiana para utilizar los compuestos del agua. No existe
un Unico organismo capaz de utilizar todos los compuestos organicos presentes en las
aguas residuales; por tanto, un proceso biolégico constituye un ecosistema diverso que
se alimenta directamente del agua cruda que entra al sistema y que depende de la
disponibilidad de O,, del pH y de las condiciones de mezcla.

El proceso biolégico de fangos activados esta constituido por bacterias, protozoos,
hongos, algas y organismos filamentosos. Los hongos y las algas generalmente no tienen
una gran importancia dentro del proceso, mientras que los protozoos, los organismos
filamentosos y las bacterias participan activamente en el tratamiento biolégico del agua
residual (Muyima et al., 1997). Cada una de estas poblaciones desempefia un papel
determinado en el proceso y en conjunto forman la comunidad bioldgica caracteristica de
los fangos activados.

Las bacterias constituyen la mayor parte de la biomasa del proceso (3-16
millones/ml) siendo, por tanto, el grupo dominante dentro de la comunidad biética de los
fangos activados. Su pequefio tamafio y su elevada relaciébn superficie/volumen
favorecen el intercambio de nutrientes y catabolitos con el medio que los rodea. Las
bacterias predominantes son saprofitas, responsables de la degradacion y mineralizacién
de los compuestos organicos, y pertenecen en su mayoria a géneros aerobios gram-
negativos; también las hay quimilittrofas, capaces de oxidar el amoniaco y los nitritos
(Fernandez-Galiano et al., 1996).

La presencia de ciertas bacterias también puede tener efectos desfavorables
sobre los fangos activados. El desarrollo incontrolado de muchas bacterias de tipo
filamentoso impide una sedimentacion eficaz de los fangos y produce el fenébmeno de
bulking o fangos voluminosos 0 esponjosos.

Los hongos también son eficaces para la eliminacion de la materia organica de las
aguas residuales. No obstante, estos microorganismos son poco abundantes en los
fangos activados, a no ser que se inhiba el crecimiento bacteriano. En general, la
aparicion de los hongos suele estar asociada a afluentes con gran cantidad de vertidos
industriales (Fernandez-Galiano et al., 1996).
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Los protozoos son, junto con las bacterias, los grupos de microorganismos mas
abundantes e importantes dentro de la comunidad de los fangos activados. Alcanzan
concentraciones medias de 50.000 individuos/ml en el tanque de aireacién de una EDAR
y constituyen aproximadamente el 5% del peso seco de la materia en suspension del
liquido de mezcla (Fernandez-Galiano et al., 1996).

Los nematodos que aparecen en los fangos activados son en su mayor parte
depredadores de bacterias dispersas y protozoos, pero también se encuentran formas
saprozoicas capaces de alimentarse de la materia organica en descomposiciéon del agua
residual. Su papel dentro de los fangos activados no es significativo, aunque guarda
relacion con la edad del fango en el tratamiento bioldgico (tiempo de retencién celular
(TRS)).

Los rotiferos eliminan bacterias dispersas y protozoos y contribuyen a la formacion
del fléculo por la secrecion de mucus. Se les considera indicadores de un buen
funcionamiento del proceso de depuracién, siempre y cuando no alcancen densidades
excesivas. Una gran concentracion de rotiferos indica un elevado tiempo de retencion del
fango (Fernandez-Galiano et al., 1996).

3.2 MECANISMOS DE DEPURACION BIOLOGICA

El principio del tratamiento biologico de las aguas residuales es el mismo que el
de la purificaciébn espontanea en aguas naturales. Se realiza en reactores disefiados
especialmente para mantener los microorganismos bajo condiciones controladas,
acelerando el proceso natural de descomposicion y neutralizacion de los residuos, antes
de que las aguas sean finalmente vertidas a las masas de agua receptoras. En el proceso
participan distintas reacciones microbiol6gicas para eliminar o transformar diferentes tipos
de materia orgénica, nutrientes y muchos otros elementos quimicos tales como el sulfuro
y los metales. Estas reacciones pueden ser realizadas bajo condiciones aerobias
(presencia de oxigeno disuelto), andxicas (ausencia de OD, presencia de nitratos) o
anaerobias (ausencia de OD vy nitratos), dependiendo de la via de degradacién empleada.
Asimismo, la biomasa empleada en el tratamiento se puede mantener en suspension o
adherida a un material de soporte (Lee, 1996; Droste, 1997).

Los tratamientos bioldégicos se basan en la utilizacion de microorganismos
capaces de asimilar las sustancias en suspension o disueltas presentes en el agua
residual, a fin de incorporarlas al metabolismo celular y de obtener energia para sus
funciones vitales y promover el desarrollo somatico. Con un control adecuado de las
condiciones ambientales (presencia o ausencia de oxigeno, pH 6ptimo, temperatura y
mezcla) es posible conseguir el desarrollo de una biomasa capaz de depurar el agua
residual hasta alcanzar el grado de tratamiento deseado. Los principales procesos
biolégicos utilizados en el tratamiento de un agua residual se resumen en la Tabla 3.3.

Aunque se han desarrollado diferentes tipos de procesos biolégicos, los mas
empleados en el tratamiento de aguas residuales urbanas son el proceso de fangos
activados y la tecnologia biopelicula. Este estudio esta dedicado Unicamente a los
procesos de fangos activados y mas concretamente a los sistemas de flujo continuo.
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Tabla 3.3. Principales procesos bioldgicos empleados en la depuracion del agua residual (Metcalf y Eddy,

1995).
Continuos Flujo en piston
Mezcla completa
Cultivo en . . .
suspension Fangos Activados D.|scon.t,|nuos
Aireacién prolongada
Canales de oxidacioén
Procesos Aerobios Nitrificacion
Lagunas aireadas
Biodiscos rotativos
Cultivo fijo
J . Alta carga
Filtros percoladores .
Baja carga

Desnitrificacion con cultivo en suspensién

Procesos Andxicos o S
Desnitrificacion con cultivo fijo

. Alta carga
Cultivo en . - . ;
- Digestion anaerobia Baja carga
suspension Doble etapa
Procesos Anaerobios
Cultivo fio Filtro anaerobio
I Lecho expandido
Procesos combinados Nitrificacidn-desnitrificacion

(anaerobios-anéxicos-aerobios) Nitrificacion-desnitrificacion-eliminacion de fésforo

3.2.1 Proceso de Fangos Activados - Resefia Histérica

El proceso de fangos activados es el sistema de tratamiento biolégico mas
habitual en el tratamiento de las aguas residuales. Fue desarrollado en Inglaterra en 1914
por Ardern y Lockett, quienes realizaron experimentos con un cultivo biolégico en
suspension en un tanque aireado e introdujeron la idea de recircular la biomasa
suspendida formada durante la aireacion. Esta suspension fue llamada fangos activados
y correspondia a la biomasa activa responsable del proceso de depuracion.
Inmediatamente después de la publicacion de su primer trabajo, comenzaron a
desarrollarse instalaciones a gran escala en Inglaterra y en Estados Unidos, algunas de
las cuales aparecen en la Tabla 3.4. Alleman y Prakasam (1983), Albertson (1987) y
Wanner (1998) describen con mas detalles el proceso de los fangos activados desde sus
comienzos.

La Figura 3.2 muestra la configuracion basica del proceso de fangos activados.
Normalmente, consta de un reactor donde se mantiene en suspension un cultivo
microbiano capaz de asimilar la materia organica presente en el agua residual a depurar.
El proceso requiere un sistema de aireacion y de agitacion que suministre el oxigeno
requerido por las bacterias encargadas de la depuracion, evite la sedimentacion de los
floculos en el reactor y permita la homogeneizacidén de los fangos activados. Al cabo de



16

Capitulo 3. Revision Bibliografica

un periodo de tiempo determinado, y una vez que la materia organica ha sido
suficientemente oxidada, el liquido de mezcla se envia a un tanque de sedimentacion
(decantador secundario) donde se separa el fango biolégico del agua. Una parte de la
biomasa decantada se recircula al reactor para mantener una concentracion de
microorganismos adecuada, mientras que el resto del fango se extrae del sistema para
evitar una acumulacién excesiva de biomasa y controlar el tiempo medio de estancia
celular. Los fangos activados estan constituidos por la biomasa formada y la materia
particulada aportada por el agua residual (Winkler, 1998; Lee, 1996).

Tabla 3.4. Instalaciones de fangos activados construidas a principios de siglo en Inglaterra y Estados Unidos
(Alleman y Prakasam, 1983).
Inglaterra Estados Unidos
Afio Ciudad Caudal Operacion  Aireaciéon | Afio Ciudad Caudal Operacion Aireacion
(m3/d) (m*/d)
1914  Salford 303 Discontinuo ) ) 1916 San Marcos 454 Continuo  Aire difuso
) Aire difuso
45 Continuo

1915 Davyhulme 378  Discontinuo Aire difuso Milwaukee 7570  Continuo® Aire difuso
1916 Worcester 7570 Continuo  Aire difuso Cleveland 3875  Continuo® Aire difuso
Sheffield 3028 Discontinuo  Mecéanica | 1917 Houston 20817  Continuo Aire difuso

1917 Withington 946 Continuo  Aire difuso | 1918  Houston 18925  Continuo Aire difuso
Stamford 378 Continuo  Aire difuso | 1922 Des Plaines 20817  Continuo Aire difuso

1920 Tunstall 3104 Continuo Mecéanica Calumet 5677 Continuo  Mecanica
Sheffield 1340 Continuo Mecanica | 1925 Milwaukee 170325 Continuo Aire difuso

1921 Davyhulme 2509 Continuo  Aire difuso Indianapolis 189250 Continuo Aire difuso
Bury 1363 Continuo Mecéanica | 1927  Chicago 662375 Continuo Aire difuso

? instalaciones experimentales
Tanque de Tanque de
aireacion sedimentacion
Afluente J Efluente
A
Liquido de
mezcla
< >
Recirculacion de Purga de
fangos (RAS) fangos (WAS)
Figura 3.2 Esquema basico de un proceso de fangos activados.



Capitulo 3. Revisién Bibliografica 17

3.2.2 Variaciones de los Procesos de Fangos Activados

El sistema basico ha experimentado notables variaciones a lo largo de los afios a
fin de adaptarse a los distintos requerimientos del tratamiento. La Figura 3.3 muestra
algunas de las distintas alternativas adoptadas en el proceso de fangos activados.

Tanque de Decantador
aireacion secundario
Af (@ Efluent
uente -y uente
- V, X
Q (Q'Qp)
Xo Xe
Qr, X A .
recirculacion de fango Purga de fango
va Xr
a) Reactor de mezcla completa
Q 7 > > (O-
M > Q)
e
So t=0 t=T=V/Q : S
Xo Xs
S, S
> pr Xr
Qr: Xr

b) Reactor de flujo en piston

6 Afluente

Vaciado

—"%—\%—@ Aire

Purga

¢) Reactor discontinuo: "llenado-vaciado” (Barajas, 2002)

Figura 3.3 Esquema de diferentes procesos de fangos activados.
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Los primeros reactores de fangos activados fueron operados en régimen
discontinuo, como una unidad de "llenado-vaciado". Sin embargo, la necesidad de tratar
grandes caudales de aguas residuales y los problemas de control de estas unidades
(grandes descargas de caudal frente al caudal afluente, obstruccion de los difusores de
aireacion durante la sedimentacion, operacion manual del ciclo cuando no se disponia de
automatizacion), obligaron rapidamente a su transformacion en reactores de flujo
continuo, abandonandose el uso de estos durante cerca de 50 afios (Droste, 1997).

La diferencia entre un reactor de flujo continuo y uno de flujo discontinuo (llenado-
vaciado) es que el funcionamiento del primero obedece a una secuencia espacial,
mientras que el del segundo sigue una secuencia temporal. Es decir, un tratamiento de
tipo continuo consta de diferentes depdsitos, cada uno con caracteristicas particulares,
por los que fluye el agua y en los cuales tiene lugar una fase determinada del tratamiento.
El volumen de cada zona determina el tiempo medio en que el agua estara sometida a
unas condiciones ambientales determinadas. Por otro lado, el agua de un reactor de flujo
discontinuo permanece todo el tiempo en el mismo tanque y las diferentes fases del
tratamiento se suceden en el tiempo, en funciéon de los objetivos de depuracion que se
desea conseguir (Barajas, 2002).

El proceso de fangos activados ha sido desarrollado principalmente para la
eliminacion de materia organica y de nutrientes (nitrogeno y fésforo). Los
microorganismos convierten la materia organica y los nutrientes en compuestos mas
simples como dioxido de carbono y agua, asi como en nueva biomasa.

Un proceso de fangos activados de flujo continuo consta de diferentes etapas,
cada una de las cuales efectla una fase determinada del tratamiento. En un proceso de
eliminacion biolégica de nutrientes (EBN), ciertas bacterias del liquido de mezcla asimilan
materia organica a la vez que liberan fosfatos bajo condiciones anaerobias. Bajo
condiciones anédxicas (ausencia de oxigeno disuelto pero en presencia de nitratos) o
aerobias, la materia organica es utilizada por las bacterias para su crecimiento y la
asimilacion de fosforo.

La eliminacion biolégica del nitrégeno se consigue por dos procesos sucesivos, la
nitrificacion y la desnitrificacion. En la nitrificacion, el amoniaco es oxidado a nitritos y
nitratos bajo condiciones aerobias. Durante la desnitrificacibn y bajo condiciones
anoxicas, los nitratos y los nitritos son utilizados por bacterias heterétrofas facultativas
como aceptores finales de electrones para la respiracion celular; como resultado de ello
se produce nitrégeno gas que escapa a la atmésfera, asi como un consumo de carbono
organico biodegradable (Aravinthan et al., 2000; Drysdale et al., 2000). Para permitir la
desnitrificacion y establecer una poblacion de bacterias capaz de realizar la eliminacion
biolégica de fosforo el agua residual afluente debe contener suficiente carbono organico
(Brinch et al., 1994).

El fosforo puede ser eliminado por precipitaciéon quimica usando sales metalicas
de aluminio o de hierro; aunque este proceso es sencillo y bien conocido, la adicion de
reactivos quimicos al agua es costosa y origina notables cantidades de fango residual,
cada vez mas dificiles de gestionar en vertederos controlados. Los procesos bioldgicos
de eliminacion de fésforo despiertan un interés creciente, debido a su menor produccion
de fangos y a la posibilidad de conjugarlos con la eliminacién de nitrégeno.
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3.2.3 Eliminacién Biol6gica de Materia Organica

La materia organica presente en el agua residual afluente a un sistema de fangos
activados sirve como sustrato a las bacterias heter6trofas del liquido de mezcla. La
eliminacién de la materia organica presente en el agua residual que ha entrado en
contacto con los fangos activados se produce a través de las siguientes etapas (Rivas
Mijares, 1978; Wanner, 1997):

1. Atrapamiento de las particulas en la estructura del fléculo de los fangos activados.

2. Adsorcidon del material coloidal.

3. Biosorcién, es decir, eliminacion rapida e inicial por absorcién y almacenamiento
celular de compuestos orgénicos solubles de elevado peso molecular.

4. Asimilacion y acumulacion intracelular de sustancias facilmente biodegradables.

5. Autodigestion (respiracion endogena) de la biomasa cuando existan limitaciones
de sustrato biodegradable.

Las bacterias heterotrofas utilizan la materia organica presente en el agua residual
como fuente de carbono para la sintesis celular. Las reacciones de oxidacién y de
sintesis celular se pueden expresar de forma genérica asi:

MO + O, + nutrientes »CO, + NH; + C;H;NO, + otros productos (3.1)

bacterias aerobias

donde MO indica la materia organica y CsH;NO, representa la nueva materia celular
formada. Como se observa, este proceso implica la produccion de nitrégeno amoniacal,
lo que contribuye a aumentar la concentracion de esta sustancia en el agua residual.

Por otro lado, las bacterias aerobias utilizan el oxigeno disuelto para la oxidacion
biogquimica de su contenido de materia organica a dioxido de carbono, generando
energia. La reaccion correspondiente es la siguiente:

CH,NO, +50, — 5CO, + 2H,0 + NH, +energia (3.2)

donde se observa una producciéon de nitrdgeno amoniacal y un consumo de oxigeno
disuelto en el liquido de mezcla.

3.2.4 Eliminacidn Biolégica de Nitrégeno

La presencia de nitrégeno en las descargas de aguas residuales puede ser
indeseable por varias razones: 1) el amoniaco libre es téxico para los peces y muchos
otros organismos acuaticos y 2) el nitrdgeno amoniacal ejerce una demanda de oxigeno
muy elevada (4,57 mg O,/ mg NH,*-N oxidado) pudiendo agotar el oxigeno disuelto de la
masa de agua (9 mg O,/L a 20°C). La toxicidad del amoniaco en solucion es
directamente atribuible a la especie NHs;, cuya concentracibn aumenta con el pH vy la
temperatura del agua (Horan, 1993; Sedlak, 1991).



20 Capitulo 3. Revision Bibliografica

Las ARU contienen nitrdgeno organico, en forma de proteinas, acidos nucleicos y
urea, o bien en forma de nitrdgeno amoniacal. Alrededor del 60% del nitrégeno presente
en un agua residual bruta esta en forma organica y el resto en forma amoniacal. La Tabla
3.5 indica diferentes compuestos de nitrdgeno segun su estado de oxidacion.

Tabla 3.5. Formas del nitrdgeno segln su estado de oxidacion (EPA,

1993).
Compuestos de Formula Estado de oxidacién
Nitrdgeno
Amoniaco NH3 -3
Amonio NH," -3
Nitrégeno gas N2 0
Nitrito NO2 +3
Nitrato NO3 +5

La transformacion de estos compuestos puede ocurrir por diferentes mecanismos:
fijacion, amonificacion, sintesis, nitrificacion y desnitrificacién (EPA, 1993). La fijacion de
nitrégeno indica la incorporacion de nitrégeno gaseoso en un compuesto quimico (NH4")
que pueda ser utilizado por plantas y animales.

Nitrégeno organico + microorganismos — NHs _ NHz (3.3)

La amonificacion es el proceso de cambio del nitrdgeno organico a formas
amoniacales y ocurre normalmente durante la descomposicién de tejidos animales y
vegetales y de la materia fecal animal.

La sintesis es un proceso bioquimico que usa el amonio o el nitrato para formar
proteinas vegetales y otros compuestos que contienen nitrégeno:

NO3 + CO, + plantas + luz solar — proteinas (3.4)

NH, /NH} +CO, + plantas+ luz solar — proteinas (3.5)

La nitrificacion es la oxidacion biolégica del nitrdgeno amoniacal. Este proceso se
realiza en dos etapas, en la primera el ion amonio se oxida a nitritos y luego éstos son
oxidados a nitratos. Las reacciones de transformacion las realizan principalmente dos
géneros de bacterias autoétrofas aerobias llamadas nitrificantes, que utilizan el carbono
inorganico como fuente de carbono celular:

2NH; + 30, > 2NO, + 2H,0 + 4H"+ energia (3.6)

Nitrosomonas

2NO, + O, 2NO; + energia (3.7)

Nitrobacter
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En resumen:

NH; + 20, - NO; + 2H" + H,0 (3.8)

La velocidad de la reaccién global (Ecuacién 3.8) esta controlada por la actividad
de las nitrosomonas, es decir, por la velocidad de oxidacién del nitrgeno amoniacal a
nitritos. La energia liberada durante la oxidacién del amonio es del orden de 54 a 84
Kcal/mol NH4*, mientras que la liberada durante la oxidacion del nitrito es tan sélo de 15 a
21 Kcal/mol de NO,. La energia que obtienen las bacterias nitrificantes con estas
reacciones es muy escasa, por lo que su velocidad de crecimiento es muy lenta. Si la
sintesis celular por unidad de energia producida fuera la misma en ambos casos, deberia
producirse mas masa de nitrosomonas que de nitrobacter por mol de N oxidado.

Teniendo en cuenta los procesos de obtencion de energia y de sintesis celular, vy
usando un coeficiente de produccion de 0,15 g/g NH,"-N oxidado y de 0,02 g/g NO,-N
oxidado, la ecuacion global de nitrificacion se puede escribir como sigue (Randall et al.,
1992):

NH + 1,830, + 1,98HCO; — 0,21C,H,NO, + 1,04H,0 + 0,98NO; + 1,88H,CO,  (3.9)

La Ecuacion 3.9 muestra que la produccién de bacterias nitrificantes es muy
pequefia en comparacion con la de las bacterias heterétrofas (Ecuacién 3.1), es decir,
0,021 mol células/mol NH," -N oxidado (0,17 g células producidas/g NH;" -N). Por otro
lado, el oxigeno consumido en la reaccion de oxidacion y de sintesis es de 4,18 g O,/g
NH,* -N oxidado.

Las bacterias nitrificantes son autotrofas y utilizan el CO, como fuente de carbono
durante el proceso de sintesis celular. De la Ecuacion 3.9 se deduce que la alcalinidad
consumida durante el proceso es de 7,1 g CaCOs/g NH,*-N oxidado, lo que puede reducir
significativamente el pH del sistema. Muchas aguas residuales no tienen capacidad
tampon suficiente y la disminucion de pH (pH < 7,0) propicia a una rapida disminucion de
la tasa de nitrificacion.

La desnitrificacién es un proceso de reduccion biologica del nitrato a nitrégeno
gas. Durante el proceso de reduccion, el nitrato se transforma inicialmente en nitrito y
éste en O6xido nitrico, 6xido nitroso y finalmente en nitrégeno gas que se libera a la
atmoésfera. Los organismos responsables de esta reaccion son principalmente
heterétrofos aerobios facultativos, que pueden adaptarse a las condiciones del medio en
que se encuentran. En condiciones andxicas estas bacterias son capaces de utilizar los
nitratos y los nitritos como aceptores de electrones en lugar del oxigeno disuelto (EPA,
1993).

El proceso de desnitrificacion implica la transferencia de electrones entre un dador
de electrones reducido (materia organica) a un aceptor de electrones oxidado (oxigeno,
nitrato, nitrito o sulfato). El uso del nitrato o del nitrito, en lugar del oxigeno disuelto
conlleva una produccién ligeramente inferior de energia durante la sintesis celular. Por
otra parte, la utilizaciébn de los nitratos genera méas energia que la utilizacién de los
sulfatos.

El proceso de reduccién de nitritos y de nitratos lo realizan varios tipos de
bacterias, siendo el género mas importante las pseudomonas. Los nitritos y los nitratos
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actian como aceptores de electrones, mientras que el sustrato es el carbono contenido
en la materia organica. La reaccion global de oxidacion y de sintesis del proceso,
utilizando una fuente organica genérica, es la siguiente:

4NO, + 5C + 4H,CO, —» 2N, + 5CO, + 2H,0 + 4HCO, (3.10)

Esta reaccién estequiométrica permite comprobar que el proceso de
desnitrificacién conlleva una produccion de alcalinidad de 3,57 mg CaCOs/mg NOs™-N, lo
que representa aproximadamente la mitad de la alcalinidad consumida en el proceso de
nitrificacion (7,1 g CaCOs/g NH,*-N oxidado). Por otra parte, el ahorro de oxigeno que se
consigue mediante la oxidacion de la materia organica por desnitrificacion es de
2,86 g O,/g NO3-N reducido, valor obtenido suponiendo que se requiere 1 mol de O, para
oxidar 1 mol de materia organica (Randall et al., 1992).

Para llevar a cabo la desnitrificacion, los microorganismos requieren una fuente de
carbono organico a la que poder oxidar. Esta puede ser la materia organica presente en
el agua residual a tratar o un sustrato externo (metanol, etanol, acido acético). Si el
carbono lo aporta la propia agua residual, el consumo de oxigeno en las fases aerobias
disminuird, ya que gran parte de la materia organica se habré oxidado durante el proceso
de desnitrificacion. Sin embargo, si la materia organica se agota previamente, sera
necesario agregar una fuente externa de carbono. Una de las sustancias mas utilizadas
para ello es el metanol, debido a su bajo costo y a su gran eficacia como dador de
electrones.

3.2.5 Eliminacion Biolégica de Fosforo

La incorporacion de fésforo en las masas de agua ha aumentado de forma notable
en los ultimos tiempos como consecuencia de su uso en abonos agricolas, en actividades
industriales y en detergentes y productos de uso doméstico. El fosforo es esencial para la
vida, siendo imprescindible para la sintesis de los acidos nucleicos y de los fosfolipidos.
Una baja concentracién de fésforo en el medio limitara el crecimiento biol6gico e impedira
la eliminacion del sustrato organico (Grady y Lim, 1980).

El fosforo presente en las aguas residuales urbanas proviene principalmente de la
materia fecal humana (50-65%), de los vertidos de residuos alimenticios y de los
compuestos de fosfato inorganico contenidos en los detergentes y los productos de
limpieza (30-50%). Su concentracion tipica es del orden de 10-30 mg P/I. El fosforo se
puede encontrar en tres formas distintas: fésforo organico (especies particuladas),
ortofosfatos y polifosfatos (especies disueltas).

El fosforo en forma de ortofosfatos es un factor limitante del crecimiento de
muchos de los microorganismos presentes en los fangos activados, que lo incorporan en
su tejido celular en forma de compuestos organicos fosfatados. La biomasa de los fangos
activados contiene entre 1,5y 2,0% de fosforo (referido a materia seca). Sin embargo,
existen ciertos microorganismos capaces de asimilar fésforo en proporciones superiores
a las correspondientes a los requisitos nutritivos normales bajo condiciones aerobias,
almacenandolo en forma de granulos de polifosfatos denominados volutina (Neethling,
1995; Teira, 1996). Las primeras observaciones del fenémeno se registraron en el afio
1955, pero no fue hasta finales de 1965 cuando se confirmé que el fenbmeno es de tipo
biolégico, puesto que alrededor del 80% de la eliminacion de fésforo se produjo sin
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adicion de sustancias quimicas. Este fendmeno fue denominado inicialmente como
Luxury Uptake por Levin y Shapiro en 1965 (Neethling, 1995).

A principios de los afios 1970, este fendmeno se relacion6 con una liberaciéon de
fésforo en condiciones anaerobias y en presencia de sustrato facilmente biodegradable.
El proceso de fangos activados fue disefiado originalmente para la eliminacion de
carbono y nitrégeno; en 1976 Barnard propuso un sistema de eliminacion biolégica
simultanea de nitrégeno y fésforo, conocido como proceso Phoredox en Surafrica y
Banderpho en los Estados Unidos. La eliminacién biolégica de fésforo en exceso se basa
en el enriquecimiento de los fangos activados con bacterias capaces de acumular
ortofosfato en cantidades superiores a los requisitos metabdlicos normales (Muyima et
al., 1997).

Los sistemas convencionales de fangos activados utilizan el fésforo del agua
residual Unicamente para la sintesis de nuevas células. Sin embargo, cuando los fangos
activados se exponen alternativamente a condiciones anaerobias y aerobias, las células
asimilan mas fosforo del requerido para la sintesis celular. Este fenébmeno es conocido
como Enhanced Biological Phosphorus Removal (EBPR), y que llamaremos Eliminacion
Bioldgica Incrementada de Fosforo (EBIF) (Barajas, 2002).

El proceso de eliminacion biologica de fésforo consta de dos fases. La primera
fase requiere condiciones anaerobias y la disponibilidad de compuestos organicos de
bajo peso molecular como los acidos grasos volatiles de cadena corta (Short Chain
Volatile Fatty Acids, SCVFA), que son facilmente almacenables por los microorganismos
encargados del proceso, principalmente en forma de acetato y propianato. En esta fase,
los microorganismos acumuladores de fésforo (OAF) almacenan estos compuestos
organicos en forma de poli-B-hidroxibutirato (PHB) o polihidroxivalerato (PHV), que
pueden llegar a constituir el 50% del peso seco de la célula. La energia necesaria para
esta sintesis la proporcionan los polifosfatos acumulados, que liberan ortofosfatos al
liquido de mezcla durante su descomposicion. Esto hace que, en condiciones anaerobias,
la concentracién de ortofosfatos en el reactor aumente (Sedlak, 1991).

En una segunda fase, en condiciones aerobias, las células consumen los
compuestos organicos almacenados en la fase anterior, utilizandolos como fuentes de
energia y carbono para el crecimiento celular y para la acumulacion, en forma de
polifosfatos, de los ortofosfatos disponibles en el liquido de mezcla. La concentracion de
los fosfatos incorporados a las células durante esta fase aerobia sobrepasa la cantidad
de fosfatos disueltos durante la fase anaerobia. El contenido de fésforo acumulado en el
interior de las OAF oscila entre 2,5 y 5,0%, referidos a materia seca (Sedlak, 1991). La
purga de fangos elimina el fésforo acumulado en las células del reactor.

La eliminacion biolégica de fésforo se atribuye generalmente al género
Acinetobacter (Fuhs y Chen, 1975; Hart y Melmed, 1982; Lotter y Murphy, 1985; Cloete y
Steyn, 1988). Estas bacterias tienen un crecimiento lento y en la fase anaerobia utilizan
normalmente los sustratos mas simples de la fermentacién, como el acetato. También se
han identificado otros tipos de microorganismos (Aeromonas, Arthrobacter, Klebsiella,
Moraxella y Pseudomonas) que pueden contener granulos de polifosfatos y contribuir a el
proceso de EBPR (Wanner, 1997).
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3.3 ELIMINACION BIOLOGICA SIMULTANEA DE NUTRIENTES

La eliminacion bioldgica de nutrientes comenz6 con la nitrificacién. Sin embargo,
los trabajos pioneros de Barnard en 1976 permitieron desarrollar procesos que combinan
la nitrificacion, la desnitrificacion y la defosfatacién, mediante la implantacién de
condiciones de cultivo diferentes en ambientes separados. Todos estos sistemas se
basan en los siguientes procesos:

1. Nitrificacion: oxidacion prolongada, en condiciones aerobias, del liquido de
mezcla después de la eliminacion de la materia organica. La realizan las
bacterias autétrofas.

2. Desnitrificacion: eliminacién del nitrégeno en forma de gas en presencia de
materia carbonosa (agua residual) y en condiciones andxicas.

3. Acumulacién potenciada de fésforo (luxury uptake, enhanced biological
phosphorus removal): acumulacion de fésforo en el interior de las células en
condiciones aerobias.

4. Redisolucion de fosforo: liberacion de fosforo soluble en el liquido de mezcla a
partir de fésforo polimérico acumulado en el interior de las células. Asimilacion
celular de compuestos organicos facilmente asimilables para almacenarlos
como sustancias de reserva. Se realiza en condiciones anaerobias.

Los apartados 1 y 2 son necesarios para la eliminacion del nitrégeno, mientras
que los 3y 4 lo son para la eliminacion de fésforo. La eliminacién biolégica simultdnea de
nutrientes se consigue modificando el proceso de fangos activados de modo que incluya
zonas con o sin aireacion para crear una secuencia de zonas aerobias, andxicas y
anaerobias. Estos procesos son conocidos normalmente por el nombre de la patente
correspondiente. Sin embargo, una misma configuracién puede tener diferentes nombres,
tal es el caso del proceso UCT y el proceso VIP. La Tabla 3.6 resume la homenclatura
empleada en la bibliografia. La Figura 3.4 indica algunos de los sistemas de eliminacion
bioldgica de nutrientes desarrollados hasta la fecha.

Tabla 3.6. Sistemas biolégicos de eliminacién de nutrientes.

Nombre Configuracién Nutrientes Otros nombres
AOy AX-AE N Ludzack-Ettinger modificado
Anoxico-Oxico
AOp AN-AE P Ludzack-Ettinger
Anaerobio-Oxico
Bardenpho AX-AE-AX-AE N Bardenpho 4-etapas
NyP Bardenpho modificado
Bardenpho 5-etapas AN-AX-AE-AX-AE
Phoredox
NyP Bardenpho 3-etapas
A2/0 AN-AX-AE? y P P
Phoredox 3-etapas
a NyP VIP (Virginia Initiative Process)
UCT AN-AX-AE ) )
UCT (University of Cape Town)
UCT maodificado AN-AX-AE? NyP

(a) misma secuencia de reactor pero diferentes puntos de recirculacion.
AN: anaerobio; AX: anoxico; AE: aerobio
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El proceso AO es un proceso de alta carga diseflado inicialmente para la
eliminacioén exclusiva de fosforo. La zona aerobia esta disefiada para la oxidacion de la
materia organica y la zona anaerobia para la eliminacion de fosforo. La modificacion de
este proceso para la eliminacion de nitrégeno consiste en el cambio de la zona anaerobia
por una zona anoxica Y la inclusion de un flujo de recirculacién interna. El proceso AOy no
permite alcanzar la desnitrificacion completa y requiere altas tasas de recirculacion para
alcanzar un grado significativo de eliminacién de nitrato.

El proceso A2/0 esta disefiado para la eliminacion de nitrégeno y de fésforo,
aunque la desnitrificacion completa no es posible. Basicamente, el proceso A2/O es una
modificacion del proceso AO, ya que afiade una zona anodxica entre las zonas anaerobia
y aerobia. La zona anoxica se incluye solamente para reducir las cargas de nitrato sobre
la zona anaerobia mediante el caudal de recirculacién de fangos, lo que afectaria a la
eliminacion de fésforo.

El proceso Bardenpho alcanza una eliminacion completa de nitrégeno mediante el
uso de dos zonas de desnitrificacion, lo que resulta en TRH muy elevados. Se emplea
una zona aerobia final a fin de limitar la desnitrificacion y la flotacion de fango en el
decantador secundario. El proceso Bardenpho de 5-etapas es una extension del proceso
anterior para incluir la eliminacion de fésforo. Se consiguen altas tasas de desnitrificacion,
a la vez que se recirculan muy pocos nitratos a la zona anaerobia mediante la
recirculacién de fangos del decantador secundario.

El proceso UCT fue desarrollado por la Universidad de Ciudad del Cabo para la
eliminacién de fosforo. Este proceso incluye tres zonas basicas (anaerobia, andxica y
aerobia) y dos flujos de recirculacién interna, por lo que es muy parecido al proceso A%O
salvo que los fangos activados de retorno no se recirculan a la zona anaerobia sino a la
anoxica. De esta manera se elimina todo el oxigeno disuelto y el nitrato contenidos en el
flujo de recirculacién a la zona anaerobia. La recirculacion interna mejora la utilizacion de
la materia organica en la etapa anaerobia, proporcionando condiciones Optimas para la
fermentacion en la fase anaerobia.

El proceso UCT modificado incluye una fase anodxica dividida en dos zonas. La
primera recibe la recirculacion de los fangos del decantador y proporciona la recirculacion
a la zona anaerobia. La segunda zona andxica recibe la recirculacion de la zona aerobia,
y es donde ocurre la desnitrificacion.

El proceso VIP (Virginia Initiative Plant) es en esencia idéntico al proceso UCT.
Fue desarrollado y patentado como una patente de dominio publico por la Hampton
Roads Sanitation District (HRSD) en Norfolk, Virginia, Estados Unidos (Daigger et al.,
1987; HRSD, 1988).

Al igual que otros procesos de EBN, el proceso VIP incluye una secuencia de
zonas anaerobia, andxica y aerobia seguidas de un decantador secundario. Sin embargo,
el fango recirculado desde el decantador (RF) se vierte al reactor andxico y no
directamente a la zona anaerobia, a fin de evitar la entrada de oxigeno a éste ultimo,
como ocurre en los procesos A2/0 o Bardenpho. Por otro lado, el liquido de mezcla
nitrificado (Rae) se recircula al rector andxico, mientras que el liqguido de mezcla
desnitrificado (Rax) se recircula a razén de 1Q-2Q desde la zona andxica hasta el inicio
del reactor anaerobio. Las recirculaciones Rae y RF utilizadas se sitian en los intervalos
1Q-2Q y 0,5Q-1Q, respectivamente, siendo Q el caudal afluente. Esta estrategia
operacional tiene como objeto mejorar las condiciones de funcionamiento de la zona
anaerobia, reduciendo la aportacion de nitratos a la misma, ya que el Rax contiene una
concentracion de nitratos menor que el RF.
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Figura 3.4 Algunos sistemas de flujo continuo empleados para la eliminacién biolégica de
nutrientes (modificado de Suérez, 1997).
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El conjunto de las zonas anaerobias y andxicas constituyen entre un 30 y un 50%
del volumen total del reactor. La zona anaerobia se disefia normalmente con un tiempo
de contacto entre 0,9 y 2,0 horas respecto al caudal afluente. El valor inferior es
aconsejable para aguas sépticas con un alto contenido en DQO soluble. Por otro lado, el
valor superior se emplea con aguas de bajo contenido en DQO soluble, permitiendo que
parte de la materia organica particulada se transforme en soluble por fermentacion
(Sedlak, 1991). Los reactores anoxico y aerobio se disefian con un TRH entre 1-2 y entre
4-8 horas, respectivamente (Neethling, 1995).

La eliminacion de fosforo en un proceso VIP se consigue mediante la seleccion
natural de bacterias especializadas en cada tanque. En la zona anaerobia se desarrollan
bacterias capaces de liberar ciertas cantidades de fosfatos (15 a 30 mg P/L) de la
biomasa (HRSD, 1991), a la vez que de consumir una porcion de materia organica
soluble facilmente biodegradable (Sedlak, 1991; Muyima et al., 1997). En la zona aerobia
se metabolizan los compuestos organicos almacenados en el interior de la célula durante
la fase anterior, utilizdndolos como fuentes de energia y carbono para el crecimiento
celular, y se acumulan polifosfatos a partir de los ortofosfatos disponibles en el liquido de
mezcla. La cantidad de fosfatos incorporados en las células (8% en peso del liquido de
mezcla) durante esta etapa sobrepasa la cantidad de fosfatos disueltos durante la
anaerobiosis (HRSD, 1991). La purga de fangos elimina el fésforo acumulado en las
células del reactor aerobio.

El nitrégeno es eliminado en la zona andxica, a partir del nitrato introducido por
recirculacion del liquido de mezcla de la zona aerobia. El nitrato se reduce a nitrégeno
gas por el proceso de desnitrificacién. Por otra parte, una porcion de la materia organica
se estabiliza en la zona andxica por la accién de bacterias capaces de utilizar las formas
oxidadas de nitrégeno como aceptor de electrones en lugar del oxigeno. Esto resulta en
un ahorro del oxigeno necesario, ya que la DQO mineralizada por desnitrificacion no
consumira oxigeno durante el metabolismo aerobio (HRSD, 1991). Ademas, el proceso
ofrece un beneficio adicional en relacion con el coste de la aireacion. Como el liquido de
mezcla que pasa por la zona andxica y entra en la zona aerobia posee una concentracion
de oxigeno disuelto muy proxima a cero, la transferencia de oxigeno es mayor y la
potencia necesaria para el sistema de aireacion sera menor. La literatura indica un ahorro
energético minimo del orden de 10%, que se podria tener en cuenta (Randall et al.,
1992). Sin embargo, este ahorro energético habria que compararlo con la elevada
recirculacion interna requerida, que aumenta las necesidades energéticas del bombeo y
de las labores de mantenimiento.

Un beneficio adicional de la configuracion VIP es el funcionamiento de las zonas
anaerobias y/o andxicas como selectores bioldgicos, reduciendo asi el crecimiento de
organismos filamentosos, responsables principales del efecto indeseable provocado por
el fango voluminoso o bulking (Randall et al., 1992).

Los objetivos iniciales del proceso VIP fueron: 1) eliminar al menos dos tercios de
la concentracion de fosforo total afluente, referida a la media anual, es decir alcanzar un
rendimiento de eliminacién de 67% (Sedlak, 1991) y 2) alcanzar una eliminacién
estacional de un 70% del nitrdgeno cuando la temperatura fuera igual o superior a 20°C,
y porcentajes menores para temperaturas inferiores (Daigger et al., 1988).
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3.4 CARACTERIZACION ESPECIFICA DE LA MATERIA ORGANICA PARA LA
OPTIMIZACION DE PROCESOS EBIF

La capacidad de un ARU para la eliminacion bioldégica de nutrientes se evalla
tradicionalmente mediante la determinacion de la DQO, la DBOs y de sus fracciones
relativas al nitrégeno y al fosforo (DQO/P, DBO/P o respecto al N). Sin embargo, este
conjunto de parametros no permite estimar con precision el potencial de un sistema de
tratamiento bioldgico, puesto que sélo consideran el valor total de la DQO o la DBO, sin
tener en cuenta que s6lo una parte de ellos (el sustrato facilmente biodegradable) es la
gue realmente esta disponible para ser asimilada por los microorganismos en la fase
anaerobia del proceso.

La calidad de un efluente se define a partir de los limites que deben cumplir los
diferentes parametros de control del vertido final del proceso de tratamiento. Para
conseguir la calidad efluente deseada, en relacién con el contenido de nutrientes, ha sido
necesario investigar los mecanismos biolégicos de la eliminacién de N y de P. Los
avances en estas investigaciones han coincidido en identificar la materia organica de un
agua residual como el principal impulsor de las cinéticas de desnitrificacion (DN) y de
liberacion de fésforo (LP). Mas auln, la investigacion ha logrado avances notables en el
fraccionamiento de la MO y en la identificacion de la funcion de cada uno de sus
componentes (Barajas, 2002).

El desarrollo de modelos de fangos activados (ASM) ha permitido entender mejor
los procesos de tratamiento, aunque requiriendo a la vez una caracterizacion mas
especifica del agua residual. La composicién de la materia organica de un agua residual
cambia durante su transporte por la red de alcantarillado y su fraccionamiento depende
de la tasa de degradacién (Lie, 1996). Dold et al. (1980) establecieron que el agua
residual contenia dos fracciones biodegradables de DQO: la fraccion soluble facilmente
biodegradable (DQOFB) y la fraccion particulada lentamente biodegradable (DQOLB).
Existen varias publicaciones referentes a la caracterizacion del agua residual (Roeleveld
y van Loosdrecht, 2002; Ginestet et al., 2002; Rdssle y Pretorius 2001a; Rdssle y Pretorius
2001b; Wentzel et al., 1985; Dold et al., 1980; Henze et al., 1987; Gujer et al., 1999).
Algunos autores se centran en la determinacion de la fraccion biodegradable de la DQO,
mientras que otros lo hacen de la fraccion inerte.

El principal objetivo de la caracterizacion del agua residual a tratar es identificar
las fracciones organicas con diferentes tasas de biodegradabilidad. La materia organica
facilmente biodegradable es necesaria para la produccién anaerébica de acidos grasos
volatiles (AGV). Los AGV constituyen el principal sustrato de los OAF y por tanto la
eficiencia de un tratamiento de EBIF depende no sélo de las caracteristicas de disefio del
proceso, sino también de las propiedades intrinsecas del agua residual afluente relativas
a su concentracion de AGV y a su capacidad de generaciéon de DQOFB (Barajas, 2002).

La cantidad de AGV-DQO necesaria para conseguir que la concentracion de
fésforo en el efluente sea menor o igual a la exigida por la legislacion es muy variable. Sin
embargo, los estudios de diferentes investigadores (Oldham y Stevens, 1985; Pitman,
1991; Abu-ghararah y Randall, 1991; Danesh y Oleszkiewicz, 1997; Christensson, 1997)
indican que se requieren aproximadamente 20 mg AGV-DQO para eliminar 1 mg de
fésforo. De acuerdo con estos estudios, la aptitud de un ARU para la EBIF se puede
definir como su capacidad para contener en si misma (0 generar) una cantidad de AGV-
DQO suficiente para favorecer la eliminacion biolégica de fésforo. Es decir, para facilitar
el cumplimiento de los limites de P exigidos en la legislacién correspondiente.
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No todas las ARU son aptas para promover una EBIF éptima. Segun Henze et al.
(1995b), la concentracion de AGV normalmente presente en un ARU sedimentada es una
pequefia fraccion de la DQO total, en un intervalo aproximado de 2-10%. La
concentracion varia de un lugar a otro, principalmente como resultado de los cambios
sufridos por el agua durante su transporte. Sin embargo, un afluente contiene por lo
menos entre un 10 y un 15% adicional de DQOFB, que puede ser fermentada para
generar AGV y otros productos de fermentacion (Christensson, 1997). La cantidad real de
AGYV disponible para los OAF dependera de las caracteristicas organicas del ARU, del
tipo de sistema de alcantarillado que la transporta, de la actividad microbiana y del TRH
dentro de este sistema, asi como de la temperatura ambiente y del TRH dentro de la
zona anaerobica de la planta de tratamiento.

Existen diferentes métodos para determinar la fraccion organica de un agua
residual. La literatura técnica propone diversos métodos fisico-quimicos (Dold et al.,
1986; Henze, 1991; Mamais et al., 1993) y métodos biolégicos (Ekama et al., 1986;
Spérandio y Paul, 2000) para la caracterizacion de un agua residual. Las técnicas
empleadas tradicionalmente para la determinacién de dicha fracciébn han sido las
respirométricas. Por ejemplo, la mayoria de los métodos utilizados para estimar la
DQOFB estan basados en la determinacién de la velocidad de asimilacion de oxigeno
(OUR) y de nitrato (NUR). Sin embargo, no todos los compuestos facilmente
biodegradables en condiciones aerdbicas son facilmente fermentados a AGV en
condiciones anaerdébicas (Lie y Welander, 1997).

Segun Lie y Welander (1997), ambos ensayos constituyen técnicas indirectas de
estimacion. La fraccibn organica determinada por respirometria aerobia puede
sobreestimar el contenido real de sustrato para los OAF en la fase anaerobia de un
proceso de EBIF. Por estas razones, Lie y Welander (1997) idearon un método mas
directo para determinar la fraccion organica realmente utilizada por los OAF en el estado
anaerdbico y la denominaron potencial de acidos grasos volatiles (potencial de AGV).

3.4.1 Fraccionamiento de la DQO

Los diferentes componentes de la MO condicionan los procesos de depuracion
bioldgica de las aguas residuales y en particular de eliminacion bioldgica de nutrientes.
Asi, la DQO facilmente biodegradable se utiliza como fuente de carbono en la DN; los
acidos grasos volatiles (AGV) son necesarios en las etapas anaerdbicas de la eliminacion
biolégica de fosforo; la DQO lentamente biodegradable se hidroliza y fermenta para
producir DQO soluble (DQOs) de diferentes clases, entre ellas los AGV. Todo ello
muestra la importancia que las fracciones de la DQO tienen en el tratamiento bioldgico y
la necesidad creciente de caracterizar estas fracciones. La Figura 3.5 muestra un
esquema de las fracciones integrantes de la DQO.

La Figura 3.5 muestra que la DQO afluente (DQO) tiene dos componentes
principales: la DQO biodegradable total (DQOBT) y la DQO no biodegradable total
(DQONBT). El porcentaje de la DQOBT de un ARU bruta varia entre un 75y un 85% y los
de un ARU sedimentada entre el 80 y el 95% (Ekama y Marais, 1984).

Los sustratos facilmente biodegradables o asimilables (DQOFB) son compuestos
de pequefio peso molecular que pueden ser absorbidos directamente por la célula para
ser metabolizados posteriormente. Son tipicamente hidratos de carbono monoméricos,
acidos grasos volatiles (AGV), aminoacidos y alcoholes, que pueden representar hasta un
15% de la DQO del agua residual. Su distribucién relativa influye decisivamente en la
eliminacién de la materia organica y en la composicién de la biocenosis (Lépez, 1997).
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Figura 3.5 Fraccionamiento de la DQO afluente (adaptado de LoOpez, 1997 y
Barajas, 2002).

Los AGV, y en especial el acido acético, representan la mayor parte de la fraccion
facilmente biodegradable. Esta fraccién es basicamente un 8-25% de la DQOT en el ARU
bruta y un 10-35% del total de un ARU sedimentada (Ekama y Marais, 1984). La Tabla
3.7 muestra una estimacion hecha por Henze et al. (1992) para los valores tipicos de los
componentes de la DQOFB en un agua residual bruta con una DQO afluente de 400 mg
O/L.

Tabla 3.7. Composicion tipica de la DQOFB en un ARU bruta
con una DQO total de 400 mg O,/L (Henze et al.,

1992).
Componente DQO, mg O2/L
Acido acético 25
AGV de cadena mas larga 10
Alcoholes (metanol, etanol) 5
Aminoécidos 10
Carbohidratos simples 10

La fraccion de la DQOLB, definida originalmente en el modelo propuesto por Dold
et al. (1980) como materia organica particulada, cubre un amplio rango de tamafios de
particulas, desde solubles hasta coloidales, y de particulas orgénicas de estructura
compleja. Por lo tanto, cabe esperar que la hidrélisis sea el proceso limitante de la
velocidad de utilizacion de cada componente de la materia organica lentamente
biodegradable. Una caracteristica comun a todas las particulas de esta fraccién es que
no pueden atravesar la pared celular, ya que necesitan sufrir una hidrélisis antes de su
absorcion (Orhon y Artan, 1999). Representan generalmente un 40-60% de la DQO de un
ARU bruta. Debido a sus distintas velocidades de hidrdlisis, se clasifican en DQO
rapidamente hidrolizable (DQORH) y DQO lentamente hidrolizable (DQOLH).

Los compuestos organicos rapidamente hidrolizables (DQORH) son solubles y
representan de un 15 a un 25% de la DQO del agua residual. La hidrélisis de estos
compuestos requiere varias horas, por lo que el transporte del agua residual en el
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sistema de alcantarillado, si es muy largo, puede influir considerablemente en esta
fraccion; en condiciones aerdbicas, su hidrélisis es rapida y finaliza generalmente en 5
horas (Henze et al.,, 1992). La hidrdlisis extracelular genera compuestos que pueden
pasar al interior de la célula, gracias a mecanismos de transporte a través de la
membrana celular (L6pez, 1997).

A pesar de las consideraciones anteriores, no se dispone aun de datos
experimentales suficientes para establecer métodos fiables de caracterizacién de las
velocidades de hidrélisis de cada uno de los componentes de la DQOLB (Orhon y Artan,
1999). Por lo tanto, los investigadores han decidido seguir considerando esta fraccion de
la DQOBT como un solo componente, durante su disefio y modelizacion.

La fraccion inerte se puede dividir a su vez en DQO no biodegradable soluble
(DQONBS) y en DQO no biodegradable particulada (DQONBP). La fraccion inerte soluble
puede salir del sistema sin participar en las reacciones bioquimicas del reactor, mientras
que la DQO particulada inerte queda atrapada y acumulada en los fangos activados,
saliendo del sistema a través de la purga (Orhon y Artan, 1999).

La Tabla 3.8 presenta una recopilacion de los porcentajes indicados en distintos
estudios bibliograficos (Ekama y Marais, 1984; Rosle y Pretorius, 2001) para la relacion
entre la DQO y sus distintas fracciones, tal como se encuentran comiunmente presentes
en las aguas residuales urbanas. Asimismo, la Tabla 3.9 resume las concentraciones y
los porcentajes indicados por Park et al. (1997) para cada fraccion de la DQO en
muestras de ARU con diferentes DQO.

Tabla 3.8. Valores porcentuales de las diferentes fracciones de la DQO,
adaptado de Ekama y Marais (1984) y Rosle y Pretorius (2001).

Parametro ARU con sélidos (bruta) ARU sedimentada
% %
DQOBT 75-85 80-95
DQOFB 8-25 10-35
AGV 8-10 1-14
DQOFB-F* 5-22 6-31
DQOLB 40-77 45-85
DQONBT 15-25 5-20
DQONBS 4-10 5-20
DQONBP 7-20 0-10

*DQOFB-fermentable

3.4.2 Metodologia parala obtencion de la DQOBT

La DQOBT puede determinarse usando el concepto desarrollado por Mullis y
Shroeder (1971) y designado como la demanda de oxigeno total (T,OD). Este concepto
considera que los materiales orgénicos particulados se hidrolizan cuando el proceso de
oxidacion bioldgica de la materia disuelta ha terminado (generalmente después de 24 h).
Por lo tanto, la T,OD es conceptualmente igual a DQOBT e incluye la DQOFB y la
DQOLB. De acuerdo con Park et al. (1997), la T,OD puede determinarse en pruebas
discontinuas. Estas pruebas pueden llevarse a cabo en las mismas condiciones de
operacién gue las de la planta de tratamiento del agua residual de interés, tales como, la
edad del fango, la carga masica y la concentraciéon de soélidos suspendidos volatiles.
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Estos autores determinaron la T,0OD de diferentes plantas de tratamiento de agua
residual, mezclando un volumen de ARU con un volumen de fangos activados
aclimatado. Los volimenes de agua residual y de fango de la mezcla realizada se
calcularon de acuerdo con la F/M correspondiente a cada planta de tratamiento. La
mezcla se introdujo en un reactor y se mantuvo aireada a 2 mg O,/l durante 24 horas.

Tabla 3.9. Concentraciones y porcentajes de cada fraccién de la DQO con diferentes
cargas organicas en la planta de tratamiento de Ashland, Wisconsin, EEUU
(Park et al., 1997).

DQO (mg/L): 283 345 488 565
DQOBT 220 (78%) 302 (88%) 438 (89%) 463 (82%)
DQOFB 85 (30%) 71 (21%) 137 (28%) 107 (19%)
DQOLB 136 (48%) 231 (67%) 298 (61%) 356 (63%)
DQONBT 63 (22%) 43 (12%) 50 (11%) 102 (18%)
DQONBS 20 (7%) 14 (4%) 19 (4%) 29 (5%)
DQONBP 42 (15%) 29 (8%) 34 (7%) 73 (13%)

Los ensayos de la DQO necesarios para estimar la T,OD son los siguientes:

1. DQO total del afluente.

2. DQO soluble del afluente.

3. DQO total de la mezcla inicial (al inicio del ensayo).

4. DQO soluble de la mezcla inicial (al inicio del ensayo).

La estimacion de la DQOBT permite determinar por diferencia la DQOLB del agua
residual estudiada, aunque requiere estimar previamente la DQOFB. Park et al. (1997)
utilizaron el método de Mamais et al. (1993) para determinar esta fraccién (Ecuacion
3.11). Asimismo, los datos obtenidos en estos ensayos permiten estimar también los
valores de la DQONBS y la DQONBP. Los célculos correspondientes a cada una de estas
estimaciones se pueden encontrar en la referencia de Park et al. (1997), mencionada
anteriormente.

DQOBT = DQOFB + DQOLB (3.11)

3.4.3 Determinacion de la fraccion biodegradable de la DQO (DQOFB)

La DQOFB puede ser metabolizada a una velocidad elevada en condiciones
aerobias y andxicas. Esta consideracion es importante a la hora de evaluar la pérdida que
puede experimentar esta fraccion durante su transporte aerdbico por la red de
alcantarillado (Sollfrank y Gujer, 1991; Henze et al., 1992).

Diferentes investigadores han indicado que esta fraccion es fundamental para el
disefio y la operacién de los sistemas de eliminacion de N y P (Siebritz et al., 1983;
Wentzel et al., 1990; Pitman, 1991). El grado de eliminacion de ambos nutrientes
depende en gran medida de la concentracion de DQOFB afluente. Se han propuesto
varios métodos fisicos o bhiologicos para la determinacion de la DQOFB.

Métodos fisicos: Estos métodos se basan en que la respuesta biocinética de los
fangos activados a la DQOFB y a la DQOLB guarda relacion con el tamafio de las
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moléculas. De esta manera, la DQOFB estara formada por moléculas relativamente
pequefias que serdn facilmente transportadas al interior de las células microbianas,
mientras que la DQOLB incluira moléculas mas complejas y de mayor tamafio que
requeriran una hidrélisis extracelular antes de poder ser asimiladas y utilizadas (Wentzel
et al., 1995).

De acuerdo con esta conceptualizacion fisica de las dos fracciones de la DQOBT,
se han propuesto y aplicado diversos métodos de filtracién utilizando filtros con varios
tamanos de poro (Dold et al., 1986; Lesouef et al., 1992; Mamais et al., 1993; Bortone et
al., 1993 y Torrijos et al., 1993). Dold et al. (1980) observé que los filtros de 0,45 um
dejan pasar una porcién del material coloidal, ocasionando una sobreestimacion de la
concentracion de DQOFB en el ARU estudiada. Para solucionar este problema, Mamais
et al. (1993) propusieron la floculacién del material coloidal de la DQOLB antes de filtrar
el agua residual a través de los filtros de 0,45 pm. Segun este método, la muestra de
ARU es floculada con una solucion de sulfato de zinc a pH 10,5 y el sobrenadante es
posteriormente filtrado a través de una membrana de 0,45 um. Esta operacion producira
un afluente filtrado, caracterizado por la ausencia de material coloidal, en el que se
encontrara el material organico verdaderamente soluble. Ekama et al. (1986) propusieron
la siguiente relacion entre la DQOFB de un afluente y su DQO verdaderamente soluble
(DQOvs):

DQOFB = DQOvSs - DQONBS (3.12)

Todos los métodos de filtracion permiten el paso a través del filtro de las
fracciones solubles de la DQO, ya sea biodegradable o no. Por lo tanto, la fraccion no
biodegradable tiene que ser cuantificada por separado y substraida de la DQO del liquido
filtrado, a fin de obtener la fraccidn correspondiente a la DQO facilmente biodegradable.
Los métodos de Mamais et al. (1993) y de Ekama et al. (1986), suponen que la DQONnBS
del afluente es igual a la DQOvs (es decir no coloidal) del efluente de una planta
tratamiento de ARU con una edad de fango superior a 3 dias.

Por lo tanto, cuando el agua residual estudiada esta siendo tratada en una planta
de fangos activados (a escala laboratorio o piloto), la DQONBS del afluente se puede
determinar realizando un ensayo de floculacién y filtracion del efluente de la planta. Si la
planta de tratamiento no existe, la DQOvs se puede obtener mediante la utilizacion del
efluente de un sistema de fangos activados que se mantiene aireado durante 24 horas,
después de alimentarlo con el afluente estudiado. En este caso, los fangos activados
deberan estar aclimatados al tipo de ARU estudiada. Dold et al. (1986), Mamais et al.
(1993) y Bortone et al. (1993) utilizaron sistemas de flujo continuo mientras que Torrijos et
al. (1993), utilizaron un sistema de flujo discontinuo. Cabe resaltar, que la edad del fango
requerida deberd ser suficiente para asegurar la presencia de microorganismos
autétrofos encargados de la eliminacién del N-NH," del agua residual.

Por otro lado, Torrijos et al. (1993) hicieron un amplio estudio acerca de las
caracteristicas del agua residual domestica y encontraron que los filtros con tamafio de
poro de 0,1 um proporcionan una estimacion adecuada de la DQOFB sin necesidad de
aplicar la prefloculacion (Wentzel et al., 1995).

Métodos bioldgicos: Estos métodos determinan la divisién entre la DQOFB vy la
DQOLB mediante una respuesta bioldégica mas que por una separacion fisica. Miden la
velocidad de utilizacién de oxigeno (OUR) o la velocidad de utilizacion de nitrato (NUR).
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La velocidad de consumo de oxigeno ofrece una valoracion de la calidad de los
fangos, ya que representa la cantidad de oxigeno que es necesario suministrar al sistema
por unidad de tiempo. Es decir, la velocidad a la cual los microorganismos utilizan el
oxigeno del liquido de mezcla es un indicador de la actividad bioldgica del sistema. Varios
investigadores han sugerido que la medida de la OUR podria ser utilizada como un
pardmetro de control primario del proceso de fangos activados (Baeza et al., 2002;
Quintela y Ro, 2003). De acuerdo con Sharman (1998), valores elevados de la OUR (>
200 mg/L.h, para concentraciones de MES en el reactor aerobio entre 2500 y 3500 mg/L)
indicarian una elevada carga organica afluente, lo que podria requerir una alimentacién
escalonada. Valores inferiores a 36 mg/L.h, para las mismas concentraciones de MESLM,
indicarian una baja carga organica afluente y/o una concentracion demasiado elevada de
MESLM, o tal vez que la alimentacion al sistema no es facilmente biodegradable por los
microorganismos 0 que se trate de un residuo toxico que inhibe el crecimiento de las
bacterias. Por otro lado, Ekama et al. (1986) y Orhon y Artan (1994) indican que la
maxima OUR de los ensayos de respirometria debe permitir la rapida recuperacién de los
niveles de OD, siendo el valor mas adecuado entre 30 y 40 mg/L.h. Wentzel et al. (1989)
obtienen valores de OUR del orden de 10 a 20 mg/L.h para concentraciones de MESVLM
entre 1000 y 3000 mg/L.

Si el valor de la OUR se divide por la concentracion de biomasa del tanque
aerobio (MESVLM), se obtiene la velocidad especifica de consumo de oxigeno (SOUR),
que representa la cantidad de oxigeno consumido por unidad de biomasa y por unidad de
tiempo. Con ello se elimina la variabilidad producida por los cambios de la concentracion
de MESLM, haciendo posible la comparacién entre sistemas (Sharman, 1998).

La fraccion facilmente biodegradable del afluente esta relacionada con el oxigeno
consumido por esta DQO. La medida de la OUR fue descrita originalmente por Ekama y
Marais (1977) y posteriormente desarrollada por varios investigadores (Sollfrank y Guijer,
1991; Kappeler y Gujer, 1992; Wentzel et al., 1995; Spérandio, 1998; Orhon et al., 2002).
Los métodos biolégicos que utilizan la NUR fueron desarrollados por Ekama et al. (1986)
y Kristensen et al. (1992).

Los sistemas continuos y discontinuos han sido ampliamente investigados y
desarrollados a partir de las configuraciones basicas propuestas por Nicholls et al. (1985)
y Ekama et al. (1986). La Tabla 3.10 muestra algunas de las configuraciones basicas
empleadas para estimar de DQOFB y la velocidad méaxima de crecimiento especifico (fi,)

de los microorganismos heteroétrofos.

Tabla 3.10. Capacidad de las configuraciones basicas de los métodos biol6gicos para
determinar la DQOFB Yy la QH (Ekama et al., 1986).

Método Estimacién de DQOFB Estimacién [']'H
Aerobio continuo si no
Aerobio discontinuo si si
Andxico discontinuo si si

Los apartados siguientes describen los métodos aerobios de flujo continuo y
discontinuo utilizados para estimar la DQOFB. Nicholls et al. (1985) y Ekama et al. (1986)
explican con detalle el calculo de la DQOFB mediante el método anodxico de flujo
discontinuo.
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El método aerobio de flujo continuo requiere la determinacién de la OUR en un
reactor de fangos activados a escala piloto operado con una edad de fango de 2 a 3 dias
en condiciones de mezcla completa, aireacion continua y con recirculacion de fangos. El
fango se somete a 12 horas de alimentacion continua y a 12 horas sin alimentacion. La
velocidad de utilizacién de oxigeno se mide a lo largo de todo este tiempo. La interrupcion
de la alimentacion hace que la OUR descienda rdpidamente, permanezca casi constante
durante un corto periodo de tiempo, y después decrezca hasta alcanzar la velocidad
asociada con la respiracion endégena. La caida brusca de la OUR es proporcional a la
concentracion de la DQOFB (Ziglio et al., 2001).

La constante de la velocidad de crecimiento especifico heterétrofo obtenida con
este ensayo es muy alta, debido al contenido de DQOFB del afluente y de materia
organica obtenida también por la hidrélisis rapida de una parte de la DQOLB. En
consecuencia, la DQOFB del efluente es cercana a cero y la OUR viene fijada por el flujo
de DQOFB afluente. Cuando cesa la alimentacion, la OUR disminuye inmediatamente
hasta el valor fijado por la velocidad de hidrolisis de la DQOLH.

La Figura 3.6 muestra un ejemplo de la respuesta de la OUR durante un ensayo
de flujo continuo aerobio utilizado para la determinacion de la DQOFB.
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Figura 3.6 Ejemplo de la respuesta de la OUR durante un ensayo
aerobio de flujo continuo utilizado para la determinacién de
la DQOFB (Ziglio et al., 2001).

El método aerobio de flujo discontinuo es el método mas utilizado por los
investigadores. El reactor utilizado en este método es mas simple y sélo requiere realizar
la mezcla de un volumen seleccionado de agua residual urbana (Vary), COn una
concentracion de DQO conocida, y un volumen de liquido mezcla (V.v) con una
concentracion de MESV (en el liquido mezcla) también conocida. La mezcla se realiza en
un reactor discontinuo con agitacion y difusion de aire. Una vez realizada la mezcla, la
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OUR se registra cada 5 6 10 minutos durante 4 6 5 horas, tiempo necesario para que la
DQOFB se consuma en esta prueba (Ekama et al., 1986; Ziglio et al., 2001).

La estimacioén correcta de la DQOFB (e incluso de la [i,) requiere tener en cuenta

varias consideraciones. Algunas de ellas tendran mayor importancia de acuerdo con la
fuente de procedencia del fango utilizado en la prueba:

1. Planta real o planta piloto en donde se trata un ARU diferente a la estudiada.

2. Planta real o planta piloto en donde se trata el ARU estudiada.

3. Cultivo formado a partir de la misma ARU y destinado solo para inoculo de la
mezcla.

Estas consideraciones son las siguientes:
a) Calculo de la carga masica

La relacion entre la masa de DQO y la masa de MESV (mg DQO/mg MESV) de un
sistema de fangos activados se designa carga masica (F/M) y es un parametro
importante para estimar adecuadamente la concentracion de la DQOFB. Con una
seleccién correcta de la F/M, la OUR permanecera constante durante un periodo de 1 a 3
horas, dependiendo de la magnitud de la DQOFB. A partir de ahi, la OUR decrecera
rapidamente hasta alcanzar un segundo nivel inferior constante. Este segundo nivel es el
resultado de la OUR asociada al consumo de la DQOLB, que se ha hidrolizado en el
medio durante las primeras horas de la prueba. La Figura 3.7a muestra el
comportamiento bien definido de la OUR cuando se ha hecho una correcta eleccion de la
F/M. La magnitud del area 1 delimitada por esta curva es una funcién de la masa de
DQOFB contenida en la muestra.

Cuando la F/M elegida es demasiado pequefia, el gréafico resultante sera alto y
estrecho como resultado de la rapida utilizacion de la DQOFB, lo que permitird s6lo unos
pocos registros de OUR. Por otro lado, si se suministra demasiado alimento para la
cantidad de microorganismos presentes en el liquido mezcla (LM), la F/M sera demasiado
grande. En este caso, la forma del area de interés puede resultar demasiado baja y
ancha como para establecer el momento en que la DQOFB ha sido completamente
consumida (Figura 3.7b).

El cambio en la OUR hacia el segundo nivel se manifiesta, idealmente, entre 1y 3
horas después de empezada la prueba. Para lograr este comportamiento se puede
establecer una F/M alrededor de 1,2 veces la fraccion activa estimada de la MESV (fy)
del ARU (Ekama et al., 1986).

5 (mg DQO/mgMESV) = (1,0 a1,5)(fy,,) (3.13)

La f, puede considerarse una funcidon del TRS del reactor discontinuo utilizado
para preparar el LM de la prueba. Los valores adoptados dependen del tipo de agua
estudiada (Ekama et al., 1986).

fo = 1,41 (TRS) O para ARU no sedimentada
fo = 1,57 (TRS) %% para un ARU sedimentada
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Figura 3.7 (a) Respuesta ilustrativa de la OUR en un ensayo aerobio de flujo
discontinuo utilizado para la determinacién de la DOFB. (b) Efecto
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de diferentes selecciones de F/M en la OUR, Ekama et al., 1986.

Las ecuaciones anteriores podrian llevar a pensar, erroneamente, que el calculo de la f,,
y, por lo tanto, del valor de la F/M elegida depende so6lo del tipo de agua residual
caracterizada. Sin embargo, estos valores son funcion también del fango utilizado en la
prueba del OUR y del tipo de planta de la que se obtiene. Se ha comprobado que
sistemas con patrones de carga diferentes, alimentados con la misma agua residual,
conteniendo la misma carga masica y una edad de fango igual, producen curvas de
respuesta de la OUR distintas (Still et al.,1985). Por esta razén, es dificil establecer una
regla fija para la eleccion adecuada de la F/M y de la MESV utilizadas en el ensayo

discontinuo.
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b) Interferencias en la determinacion de la OUR (Nitrificacion)

La determinacién de la OUR se realiza midiendo el consumo de oxigeno
heter6trofo, es decir, el realizado por los microorganismos que utilizan efectivamente el
carbono organico del medio para crecer. Si la fuente del LM utilizado para el ensayo
discontinuo es un sistema con capacidad nitrificante, la OUR reflejara la suma de los
consumos de OD para la utilizaciéon de carbono organico y la nitrificacién. No obstante, se
han publicado estudios en donde se sugiere que la nitrificacibn no afecta a la
determinacion de la DQOFB, debido a que la OUR de la nitrificacion es constante durante
las horas que dura la asimilacién completa de la DQOFB y por tanto su presencia no
influye en el calculo del &rea correspondiente a la OUR de ésta DQO.

Sin embargo, la nitrificacién si influird en la determinacién de la [i,, ya que

incrementard la altura inicial de la OUR en el ensayo discontinuo. Hay que recordar que
la maxima velocidad de crecimiento especifico heterétrofo se calcula a partir de esta
altura inicial de la OUR (ver Figura 3.6). En cualquier caso, la mejor estrategia para que el
ensayo discontinuo aerdbico se realice sin contratiempos, es evitar el proceso de
nitrificacion. El proceso de nitrificacién puede evitarse de dos maneras:

1. Afadiendo 20 mg de thio-urea por litro final de liquido mezcla (LM) en el ensayo
discontinuo. ElI LM con el inhibidor se agita durante 5 minutos antes de agregarle
el agua residual.

2. Utilizando un fango aclimatado, con un tiempo de retencion celular (TRS) tal que
no contenga microorganismos autotrofos.

¢) Aclimatacion del fangos activados utilizado

El fango activado obtenido para la prueba debe estar aclimatado al ARU que se
quiere caracterizar, ya que si el ARU contiene compuestos a los cuales el fango no ha
sido aclimatado, éste no podra utilizarlos de forma Optima y perturbara la estimacion
correcta de la DQOFB del agua. Se ha observado que a menos que el fango haya sido
inoculado con acetato y glucosa durante varios dias, éste no podra metabolizarlos. Mas
aun, si se requiere estimar la [i,, se necesitard aclimatar el fango a los patrones de

alimentacion y de configuracion de la planta del que proviene. Esta ultima aclimatacion
lleva mas tiempo que la aclimatacién del fango al tipo de alimentacién. Asimismo, se
recomienda un tiempo de aclimatacion dos veces mayor que la edad del fango utilizado
en el ensayo.

En resumen, los sistemas aerobios de flujo continuo han sido categorizados como
métodos capaces de producir buenas estimaciones de la DQOFB y en ocasiones de la
f,, pero también han sido criticados por su coste de construccién y tedioso

mantenimiento. Respecto a los experimentos en flujo discontinuo, aerébicos y andxicos,
la dificultad se centra en la obtencién de un fango activado que satisfaga los requisitos de
la determinacién (Wentzel et al., 1995).

Las posibles fuentes de procedencia del fangos activados presentan diversos
inconvenientes de operacion y de mantenimiento de las plantas piloto construidas
expresamente con el fin de aclimatar el fango (Nicholls et al., 1985; Shulan et al., 1996,
Goel et al.,, 1998) o generarlo (Mino et al., 1995). Ademas, el fango obtenido de una
planta a escala real tiene el inconveniente de que necesita una evaluacion extensiva con
el fin de saber que tipo de aclimatacién necesita en cuanto a: 1) tipo de alimentacion, 2)
TRS, 3) carga masica utilizada y 4) patrones de configuracién de la planta de procedencia
Nicholls et al., 1985, Kappeler y Gujer, 1992; Spanjers y Vanrolleghem, 1995).
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El nimero considerable de inconvenientes que plantea el uso del liquido mezcla
proveniente de una planta de tratamiento (real o piloto) ha hecho que otros investigadores
hayan ideado soluciones para prescindir del uso de fangos activados aclimatado para la
determinacion de la OUR. Se han propuesto métodos en donde la MESV de la propia
agua residual bruta sirve de inoculo para llevar a cabo las funciones de asimilacién de
oxigeno (Wentzel et al., 1995). Otros autores han indicado la medida directa de las
velocidades de respiracion en planta real (Witteborg et al., 1996).

3.4.4 Metodologias para la determinacién de la DQOLB

Los métodos experimentales para determinar la DQOLB se basan principalmente
en los métodos discontinuos aerébicos y andxicos desarrollados para la determinacién de
la DQOFB. Es decir, se basan también en el registro de la OUR (Dold et al., 1980;
Sollfrank y Gujer, 1991; Kappeler y Gujer, 1992) o de la NUR (Ekama et al., 1986),
aunque este Ultimo es de mas dificil aplicacién. La descripciéon detallada de la aplicacion
de estos métodos bioldgicos a la fraccion lentamente biodegradable se encuentra en las
referencias mencionadas.

Recientemente, diversos investigadores han utilizado estos métodos y los han
desarrollado para determinar la DQOLB en aguas residuales sintéticas o reales
(Sanpedro et al., 1995; Spanjers y Vanrolleghem, 1995; Mino et al., 1995 y Rajeev et al.,
1998). Entre estos avances podemos encontrar un método para la determinacién
anaerobia de la hidrdlisis de la DQOLB (Mino et al., 1995).

La mayoria de los métodos propuestos por estos autores tienen los siguientes
aspectos comunes:

1. Prueba discontinua con determinacion de la OUR.

2. Fangos activados obtenidos de una planta real de tratamiento de ARU.
3. Fango aclimatado al tipo de alimentacion en una planta piloto.

4. TRS =10 dias.

5. El almidén es utilizado como sustrato caracteristico de la DQOLB.

Por su parte Mino et al.,, (1995) investigaron la velocidad de hidrélisis de la
DQOLB en condiciones aer@bicas, andxicas y anaerobias, en funcién de diferentes
actividades biolégicas: 1) un tipo de enzima pura, 2) dos cultivos puros de bacterias y 3)
un fango activado cultivado expresamente para este experimento.

Al igual que para la DQOFB, los métodos propuestos para la DQOLB son de dificil
reproducibilidad y, por lo tanto, no existe un método estandarizado para determinarla. Sin
embargo, la DQOLB conlleva mayores dificultades de caracterizacién ya que, ademas de
la subdivisiébn mencionada en el apartado 3.4.1, se ha encontrado una gran variedad de
compuestos con diferentes velocidades de hidrélisis (Henze et al., 1992). Por ejemplo, la
fraccidon lentamente hidrolizable cuenta con diferentes velocidades de hidrdlisis, lo cual
podria influir en otra division de esta fraccidn en dos o tres fracciones nuevas. Por esta
razén, muchos trabajos tienden a incluir la biomasa y los compuestos organicos
rapidamente hidrolizables dentro de la fraccion lentamente hidrolizable. Asimismo,
algunos investigadores tienden a estimar el valor total de la DQOLB como la diferencia
hallada después de encontrar experimentalmente las fracciones correspondientes a la
DQOBT y a la DQOFB (Park et al., 1997).
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3.4.5 Potencial de acidos grasos volatiles

Los AGV constituyen la principal fuente de carbono facilmente biodegradable de
un ARU, siendo el acido acético el compuesto predominante. Los AGV han sido
considerados como el principal sustrato de los organismos acumuladores de fosforo
(OAF) (Fuhs y Chen, 1975; Wentzel et al., 1991). Por otra parte, la cantidad de AGV
presente en la fase anaerobia del proceso de EBIF es un parametro critico de su
funcionamiento (Abu-ghararah y Randall, 1991).

Normalmente, los AGV presentes en un ARU afluente no sedimentada constituyen
una pequefia fraccion de su DQO, aproximadamente entre un 5% y un 10% (Henze et al.,
1995b). Sin embargo, al menos un 10-15% adicional de la DQOFB del afluente puede ser
fermentada para generar AGV y otros productos de fermentacion (Christensson et al.,
1997). La cantidad real de AGV disponible para los OAF dependera de las caracteristicas
del ARU, de la actividad microbiana, del tipo de sistema de alcantarillado que la
transporta, del tiempo de retencién dentro de este sistema, de la temperatura del agua,
del tipo de clarificador primario y del tiempo de retencion del agua dentro de la zona
anoxica de la planta de tratamiento (Christensson et al., 1997).

Las bacterias que crecen adheridas a las paredes del sistema de alcantarillado
pueden llevar a cabo la fermentacién acida del ARU durante su transporte. Sin embargo,
la cantidad de AGV generada podria quedar disminuida, y su produccion inhibida, a
causa de los microorganismos que usan el oxigeno, el nitrato o el sulfato como aceptores
de electrones. En alcantarillas de flujo en lamina libre, el consumo de compuestos
organicos disueltos puede ser considerable (Raunkjeer et al., 1995). Los colectores de
flujo a presién tienen normalmente una produccion neta de AGV. Sin embargo, Hviteved-
Jacobsen et al. (1995) observaron una disminucion considerable de esta produccion
durante las horas con baja carga de materia organica soluble, durante periodos de baja
temperatura y a la entrada del ARU, donde la concentracién de OD es mas elevada.

Ademas de los AGV generados por fermentacién durante el transporte del ARU, la
hidrélisis y la fermentacion del ARU también puede tener lugar dentro de la zona
anaerobica del proceso de eliminacion de nutrientes, siempre que el TRH de esta zona
sea entre 1y 2 horas (Lie y Welander, 1997).

La cantidad de sustrato disponible para los OAF en un proceso de EBIF se puede
determinar mediante diferentes métodos, entre los que figuran los descritos anteriormente
para estimar la DQOFB. Asimismo, dado que el grado de asimilacién biolégica de fosforo
estd estrechamente relacionado con su grado de liberacidén, se han realizado ensayos
comparativos con acetato de sodio para estimar la cantidad de sustrato necesaria para
producir una oOptima liberacién biolégica de fésforo (Wentzel et al., 1985). Todos estos
ensayos se caracterizan por ser métodos indirectos de estimar la cantidad de sustrato
realmente disponible por los OAF. Por ejemplo, la mayoria de los métodos para
determinar la DQOFB estan basados en determinaciones de la velocidad de asimilacion
de oxigeno (OUR) y de nitrato (NUR).

Sin embargo, no todos los compuestos facilmente biodegradables en condiciones
aerobias son facilmente fermentados a AGV en condiciones anaerobicas (Lie y Welander,
1997). Esto hace que la fraccién organica determinada por respirometria aerobia pueda
sobreestimar el contenido real de sustrato para los OAF en la zona anaerébica de un
proceso de EBIF. Por estos motivos, Lie y Welander (1997) idearon un método mas
directo para determinar la fraccion organica realmente utilizada en condiciones
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anaerobias por los OAF, que denominaron potencial de acidos grasos volatiles (potencial
AGV).

El método propuesto originalmente para la determinacion del potencial de AGV
fue utilizado para estimar la capacidad de los sustratos de dos afluentes correspondientes
a dos plantas de flujo continuo con EBIF, en Suecia. El método experimental consiste en
realizar analisis de DQO, de fosforo total y de ortofosfato en el afluente, después de lo
cual se recogen 100 ml de cada afluente y se introducen en botellas de suero de 115 ml
de volumen. El OD presente en el espacio superior de cada botella se purga con N,. Las
dos botellas asi preparadas son selladas con tapones de caucho butirico e incubadas a
20°C para su andlisis posterior. La fermentacién espontanea de la materia organica de las
muestras la realizan los propios microorganismos del ARU. Tras determinados tiempos
de incubacion, se recogen muestras de las botellas con una jeringuilla a través de los
tapones de caucho. Las muestras se filtran a través de membranas de 0,45 um, antes de
ser analizadas para su determinacion de AGV por cromatografia de gases.

De acuerdo con Lie y Welander (1997), la correspondencia entre el potencial AGV
y la cantidad de AGV realmente presentes en la fase anaerdbica de un proceso con EBIF
necesita una investigacion mas detallada. Entre otras razones, la diferencia entre la
composicion de la microflora del ARU y la de la fase anaerdbica del proceso puede
causar diferencias en la capacidad de fermentacion de los compuestos de la DQOFB v,
en consecuencia, en la cantidad de AGV formados. Por ejemplo, estos autores
determinaron el potencial de AGV al final de la fase anaerobia de uno de sus procesos
con EBIF, encontrando que aproximadamente un 20% del potencial de AGV del afluente
no habia sido utilizado en esta fase. Cabria pensar que estos resultados fueran erréneos,
dado que la concentracion de biomasa del afluente es mucho menor que la presente en
la fase anaerobia de un proceso de tratamiento de ARU. Sin embargo, las curvas del
potencial de AGV en el afluente obtenidas por Lie y Welander (1997) y Christensson
(1997) muestran un aumento de AGV hasta que su produccién por fermentacion cesa,
aproximadamente al cabo de 120 h de incubacion (Figura 3.8). El tiempo de incubacion
necesario para desarrollar por completo el potencial de AGV dependerd de las
caracteristicas propias de la muestra analizada.

Este comportamiento de la cinética de la produccion de los AGV se debe, segln
Lie y Welander (1997), a que las ARU contienen una cantidad significativa de biomasa de
diferentes tipos. En concreto, del 10 al 20% de la materia organica de un ARU bruta se
puede contabilizar como biomasa segun Kappeler y Gujer (1992). Asi mismo, esta
biomasa puede variar en el intervalo del 10 al 80% de la MESV (Henze, 1986). Algunos
modelos de fangos activados consideran que la biomasa del ARU queda incluida dentro
de su fraccién lentamente hidrolizable. Una caracterizacion de esta biomasa pondria de
manifiesto que los heterétrofos son los microorganismos con mayor presencia en el ARU
cruda debido a sus caracteristicas facultativas y de corto tiempo de crecimiento. Por otro
lado, es muy probable que el TRH en la fase anaerébica (1-2 horas) no sea en muchos
casos suficiente para garantizar la fermentacién completa de la DQOFB. Mas aun, un
sistema abierto con agitacion continua ofrece la posibilidad que el oxigeno atmosférico
influya en el reactor.

Investigaciones posteriores han introducido modificaciones en el método del
potencial de AGV con el fin de simplificarlo, mediante la eliminacion del uso de nitrdgeno
gas, y han ampliado las valoraciones de las fracciones organicas responsables de la
produccion de AGV (Barajas et al., 2000).
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Figura 3.8 Méaxima cantidad de AGV producida en una prueba (por triplicado) del
potencial de AGV, adaptado de Barajas (2002).

3.5 SEDIMENTABILIDAD DE LOS FANGOS

La calidad de un efluente puede verse alterada por la pérdida de materia en
suspension del decantador final, causada por la mala sedimentacion del fango. La calidad
del efluente final estd normalmente condicionada por el buen funcionamiento del
decantador secundario. Sin embargo, las propiedades de sedimentacién del fango
dependen de las condiciones existentes en el tanque de aireacion.

Las propiedades de sedimentacion de un fango activado se determinan mediante
el indice volumétrico de fangos (IVF), que representa el volumen medido en ml, que
ocupa 1 g de materia en suspensiéon del liqguido de mezcla después de 30 min de
decantacién. La Tabla 3.11 muestra la clasificacion general de un fango de acuerdo con
su IVF.

Tabla 3.11. Decantabilidad de un fango activado de
acuerdo con su IVF (Wanner, 1997).

Tipo de Fango IVF (ml/g)
Buena decantabilidad <100
Ligero 100-200
Bulking <200

El problema mas habitual de los procesos de depuracion biologica es la
separacion deficiente del fango contenido en el liquido de mezcla. La sedimentacion de
los fangos es el resultado directo de la capacidad de los microorganismos y del material
coloidal para aglomerarse en grandes floculos con elevada velocidad de sedimentacion.
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La Tabla 3.12 resume los diferentes problemas que afectan al proceso de separacion
liquido-sélido que tiene lugar durante la decantacién de los fangos. Todos estos
problemas influyen negativamente en la calidad del efluente y son dificiles de tratar
cuando se presentan en una EDAR.

Tabla 3.12. Causas y efectos de los diferentes problemas registrados durante la decantacion de
fangos (Jenkins et al., 1993).

Problema Causas Efectos
Crecimiento disperso No hay biofloculacién Efluente turbio. Sedimentacion
difusa
Bulking viscoso Produccion excesiva de polimeros Baja velocidad de decantacion y
extracelulares compactacion. Formacion de
espumas. Salida de fangos con el
efluente.
Pin-floc o Pinpoint floc Ausencia de filamentos. Floculos IVF < 70 ml/g. Efluente turbio
pequefios, compactos, débiles y
esféricos
Bulking filamentoso Exceso de filamentos IVF > 150 ml/g. Sobrenadante
claro
Ascension de fangos Deshnitrificacion en el decantador con | Salida de fangos con el efluente
formacion de N,
Formacién de espumas | Presencia de organismos Salida de fango con las espumas
filamentosos que forman espumas junto con el efluente

3.6 FORMACION Y ESTRUCTURA DE FLOCULOS

Los microorganismos de un fango activado se agrupan, formando estructuras
mixtas con la materia coloidal organica e inorganica y la materia particulada de mayor
tamafo, adoptando una matriz organica compacta llamada floculo.

Un fléculo estd formado por dos componentes basicos: el biolégico y el no
bioldgico. EI componente biolégico es el mas importante y esta integrado principalmente
por bacterias, protozoos y metazoos. EI componente no biolégico lo constituyen
particulas organicas o inorganicas presentes en el agua residual, asi como los polimeros
extracelulares (mayoritariamente carbohidratos) generados por los microorganismos. La
naturaleza del floculo est4 determinada por dos niveles estructurales denominados micro
y macro estructura (Jenkins et al., 1993).

La microestructura constituye la base de la formacién del fléculo y estd
determinada por los procesos de agregacion microbiana y de biofloculacién. Este ultimo
fendmeno es el resultado de la interaccién entre los microorganismos y los polimeros
extracelulares generados por ellos mismos, que actian como polielectrolitos. La
macroestructura la forman los microorganismos filamentosos, que aportan la red o
microesqueleto del interior del floculo a la que se adhieren las bacterias.

Cuando solo se dispone de microestructura, los fléculos resultantes son esféricos
y compactos, pequefos (< 75 um) y muy débiles, que se rompan facilmente en un medio
turbulento. La sedimentabilidad de estos floculos es deficiente, obteniéndose un efluente
con una turbidez elevada. En cambio, la macroestructura permite formar fléculos de
mayor tamafio, de forma mas irregular y menos compactos, que pueden resistir mejor las
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turbulencias producidas por la agitacion o la recirculacion propia del reactor,
consiguiéndose una buena sedimentacion y por lo tanto un efluente con una turbidez
baja.

La presencia excesiva de filamentos puede ocasionar problemas en la
decantacién del fango. Cuando los organismos filamentosos crecen mas alla de los
limites del fléculo, se generan estructuras propicias para la interaccion entre fléculos, lo
que favorece el puente o bridging entre ellos y dificulta su decantacion (bulking
filamentoso). Esto hace que el IVF sea muy elevado (> 150 ml/g) y el fango muy
voluminoso y poco compacto, lo que propicia escapes incontrolados de fango del
decantador y deteriora la calidad del efluente, asi como la imposibilidad de controlar el
tiempo medio de retencion celular. Sin embargo, la presencia moderada de
microorganismos filamentosos contribuye a capturar y mantener atrapadas pequefias
particulas durante la sedimentacion del fango, proporcionando asi un efluente de mayor
calidad.

Un crecimiento equilibrado de bacterias filamentosas y de bacterias formadoras de
floculos permite obtener el llamado Fl6culo Ideal, en el que los filamentos se desarrollan
en el interior del fléculo, proporcionandole estructura y resistencia. Un fango activado con
este tipo de floculos tendra un IVF entre 75-125 ml/g y producira un efluente de escasa
turbidez y con escaso contenido de sdlidos en suspension (Parody, 1997).

3.7 MICROBIOLOGIA DE LOS FANGOS ACTIVADOS

Los fangos activados constituyen un ecosistema artificial donde se desarrollan y
proliferan los microorganismos en condiciones controladas y limitadas. Esta situacion
conduce a una competencia continua entre especies, que favorece el predominio de unas
sobre otras, segun las condiciones ambientales prevalentes. Los parametros ambientales
(pH, temperatura, carga organica y oxigeno) varian de un lugar a otro, haciendo que la
poblacién microbiana de un fango activado no sea constante y refleje las condiciones a
las cuales ha estado expuesto durante el sistema de tratamiento.

Los microorganismos capaces de agruparse y formar fléculos, o los que se
adhieren a éstos, son retenidos en el sistema de fangos activados; por el contrario, los
que crecen libremente y de forma dispersa escapan del sistema con el efluente. Ademas,
los que crecen formando fléculos protegen las células microbianas ante los depredadores
(Wanner, 1997).

Desde un punto de vista metabdlico, los microorganismos pueden dividirse en dos
grandes grupos:

1. Descomponedores, responsables de la degradacién bioquimica de los
contaminantes del agua residual. En este grupo se encuentran principalmente las
bacterias, los hongos y las cyanofitas incoloras.

2. Consumidores, utilizan las bacterias y otras células microbianas como sustrato. A
este grupo pertenecen los protozoos fagotréficos y los metazoos microscopicos.

Alrededor del 95% de la poblacién microbiana de los fangos activados esta
formada por organismos descomponedores, especialmente bacterias. Toda la biomasa
es heterotrofa, a excepcion de los nitrificantes que son autétrofos (Horan, 1993). La
Figura 3.9 ilustra la composicién bidtica de los fangos activados (Parody, 1997).
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COMPOSICION BIOTICA DEL FANGO ACTIVADO

MICROFAUNA

BACTERIAS PROTOZOOS METAZOOS HONGOS

Formadoras de fl6culo Flagelados Amebas Rotiferos
Filamentosas Grandes Desnudas Nematodos
Dispersas Pequefios Con teca

Ciliados
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Figura 3.9 Composicion bidtica de los fangos activados (Parody, 1997).

Cada especie de microorganismos requiere un intervalo de condiciones fisico-
quimicas especificas para su crecimiento, y posee un tipo de metabolismo y de
catabolismo. En una comunidad tan compleja como la de los fangos activados, los
microorganismos compiten entre ellos para obtener el sustrato necesario para su
desarrollo. La poblacion bacteriana que degrada los compuestos organicos del agua
residual es consumida por los protozoos, que son a su vez el alimento de rotiferos y de
otros organismos de mayor tamafio, estableciendo de esta manera una cadena tréfica. La
base de esta cadena alimenticia esta constituida por las bacterias y los hongos. Los
ciliados, como la Vorticella, se adhieren a los floculos vy filtran el agua que estad a su
alrededor consumiendo bacterias suspendidas. Por otro lado, los protozoos flagelados se
alimentan de materia organica particulada y de bacterias (Cloete y Muyima, 1997).

Segun su morfologia y su distribucion podemos diferenciar tres tipos de bacterias:
1) dispersas, 2) formadoras de fléculo y 3) filamentosas. Las bacterias dispersas se
encuentran libres en el reactor, pudiendo ser consumidas por los protozoos o escaparse
por el efluente. Las bacterias formadoras de fl6culos son predominantemente heterétrofas
y no tienden a crecer separadamente, sino que lo hacen en agregados llamados fl6culos.
Los floculos constituyen una formacion estable del proceso de fangos activados, ya que
decantan y pueden ser recirculados sin ser evacuados con el efluente (Rius, 2003). Por
otro lado, las bacterias filamentosas estan presentes en practicamente todos los fangos
activados y son principalmente heterétrofas.

La clasificacion de las bacterias en funcién de sus propiedades metabdlicas
permite comprender mejor las presiones selectivas que existen en los fangos activados.
Estas se clasifican en (Rius, 2003):

1. Bacterias heterétrofas aerobias. Son las responsables de la degradacién y la
mineralizacion de las sustancias organicas de las aguas residuales. Algunos de
los géneros mas comunes presentes en los fangos activados son Pseudomonas,
Flavobacterium, Alcaligenes, Zoogloea, Bacillus y Moraxella.

2. Bacterias fermentativas. Pueden llevar a cabo reacciones en ausencia de oxigeno
molecular y de nitrégeno en forma de nitrato. Dentro de este grupo se incluyen las
bacterias formadoras de acidos y las bacterias metanogénicas. En sistemas de
EBIF la fermentacion ocurre en la fase anaerobia de los procesos. Como géneros
significativos destacan Aeromonas y Pasteurella.
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. Bacterias nitrificantes. Son bacterias aerobias autotrofas quimiosintéticas. Los

géneros predominantes en los fangos activados son Nitrosomonas y Nitrobacter,
gue oxidan respectivamente el amonio y el nitrito. Estas bacterias se caracterizan
por presentar una tasa de crecimiento muy lenta.

. Bacterias desnitrificantes. Son microorganismos heterétrofos andxicos que utilizan

el nitrato como aceptor final de electrones, convirtiendo el nitrato en nitrégeno
atmosférico. Los géneros presentes en los fangos activados son: Achromobacter,
Alcaligenes, Arthrobacter, Bacillus, Flavobacterium, Moraxella y Pseudomonas.

.Bacterias acumuladoras de polifosfatos. Son microorganismos capaces de

acumular grandes cantidades de fosfato. Este fosfato es utilizado por las bacterias
como reserva de energia que, en condiciones anaerobias, pueden utilizarlo para
asimilar el carbono organico que almacenan en forma de granulos de poli-
hidroxibutirato. Estas bacterias estan representadas basicamente por el género
Acinetobacter.

. Bacterias oxidantes de sulfuros. En los procesos de fangos activados, la mayoria

de los sulfuros son oxidados por la bacteria quimiolitotrofa Thiobacillus, junto con
las bacterias filamentosas Thiothrix y Beggiatoa.

. Bacterias reductoras de sulfatos. Son bacterias anaerobias estrictas que estan

representadas por los géneros Desulfovibrio y Desulfobacter.

Como resultado de la depredaciéon y la competencia entre especies, los fangos

activados registran oscilaciones y sucesiones de sus poblaciones, hasta alcanzar un
determinado equilibrio dinamico, por el tipo de reactor y su explotacion (Masdeu, 1997).
La Tabla 3.13 resume el grupo de bacterias presentes normalmente en un proceso de
fangos activados.

Tabla 3.13. Géneros bacterianos presentes generalmente en un proceso de
fangos activados (Horan, 1993).

Género de bacteria Funcién

Pseudomonas Eliminacion de carbohidratos, produccién de fango,
desnitrificacion

Zooglea Produccién de fango, formacion de fléculos

Bacillus Degradacion de proteinas

Arthrobacter Degradacioén de carbohidratos

Microthrix Degradacién de grasa, crecimiento de filamentos

Nocardia Crecimiento de filamentos, formacion de espumas

Acinetobacter Eliminacion de fosforo

Nitrosomonas Nitrificacion

Nitrobacter Nitrificacion

Achromobacter Desnitrificacion

Los protozoos y los metazoos representan entre un 5y un 10% de la biomasa de

un fango activado. Los protozoos constituyen un grupo sumamente diverso de protistas
eucaribticos unicelulares no fotosintéticos. Un protozoo tipico es un organismo aerobio
unicelular que carece de una verdadera pared celular y que obtiene su alimento
fagotréficamente. Sin embargo, los sistemas de fangos activados contienen también
protozoarios anaerobios, y otros que se alimentan osmotréficamente, como es el caso de
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los flagelados, los protozoarios mas pequefios encontrados en los fangos activados, y de
los rizopodos. Ambos protozoos utilizan las bacterias como sustrato.

La presencia de flagelados y rizopodos es tipica de las fases iniciales de un
proceso de fangos activados, cuando adn no se han alcanzado condiciones estables. A
éstos les sigue la presencia de flagelados fagotréficos, los cuales se alimentan de
sustratos particulados o macromoleculares, que son pronto reemplazados por los
ciliados, representativos de un desarrollo organizado del fangos activados. Los ciliados
son los protozoarios caracteristicos de los fangos estabilizados, y pueden crecer solos o
en colonias.

Los metazoarios, a semejanza de los ciliados, también se encuentran
mayoritariamente en los fangos activados bien estabilizados y con buena floculacién
(Wanner, 1994). Asimismo, los rotiferos son capaces de consumir bacterias enteras
presentes en forma dispersa. Las poblaciones de nematodos de los sistemas de fangos
activados no son constantes, debido a que son reemplazadas durante los episodios de
escorrentia intensa de los periodos lluviosos.

3.8 BACTERIAS FILAMENTOSAS

Las bacterias filamentosas se originan por division celular de ciertas especies
bacterianas en condiciones especificas del medio de cultivo. La células resultantes de la
division celular no se separan, quedando asociadas entre si y formando largos filamentos
gue en ocasiones pueden llegar a medir varios milimetros (Parody, 1997).

Una presencia moderada de filamentos contribuye a una buena formacion de
floculos, asi como a la captura y al atropamiento de particulas pequefias durante la
sedimentacién del fango, generando asi un efluente de mayor calidad. Jenkins et al.
(1993) describen varias técnicas para identificar las distintas especies de organismos
filamentosos y determinar de forma aproximada su mayor o menor presencia en el liquido
de mezcla. También indican los problemas que pueden derivarse de una presencia
excesiva de cada una de estas especies y las condiciones ambientales en que éstas se
desarrollan con mas facilidad.

Se han descrito mas de 30 tipos diferentes de organismos filamentosos entre los
componentes bidticos de los procesos de fangos activados (Eikelboom, 1975; Jenkins et
al., 1986). La mayor parte de ellos fueron identificados y descritos por Eikelboom (1975),
quien los clasificé utilizando una clave numérica, debido a la dificultad de identificarlos
taxondmicamente. Actualmente, la mayoria de los tipos identificados por Eikelboom se
conocen por su numeracion (Type 0041, Type 021N) o por un nombre taxonémico como
por ejemplo Microthrix parvicella (Wanner, 1997).

Los aspectos estructurales y morfoldgicos considerados principalmente para la
caracterizacion de los filamentosos son los siguientes (Salvadé, 1990; EMASESA, 1997):

Ramificaciones. Tiene en cuenta la presencia o ausencia de ramificaciones en los
filamentos y, en caso de que existan, se distingue ademas entre ramificaciones
verdaderas o falsas. Una ramificacion es verdadera cuando existe continuidad
citoplasmatica entre los tricomas ramificados. Este es el caso de los hongos o del género
Nocardia.
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Motilidad. Son muy pocos los microorganismos que presentan movilidad propia.
Es importante tener en cuenta que la evaporacién progresiva de la muestra produce flujos
de agua que hacen parecer que los microorganismos se mueven. En caso de existir
movilidad, hay que diferenciar dos tipos de movimientos: por deslizamiento (Beggiatoa,
Cyanophyceae) y por flexién (Flexibacter).

Localizacion del filamento. La ubicacion de un filamento se determina siempre en
relacién con el fléculo, pudiendo distinguirse entre: 1) extensidon o proyeccién desde la
superficie del fléculo hacia el exterior, 2) intrafloculares (dentro del fléculo) y 3) libres en
los espacios interfloculares (fuera del fléculo o exterior).

Forma del filamento. Los filamentos presentan una morfologia variada que puede
agruparse en las siguientes categorias (Figura 3.10):

1. Rectos. El tricoma presenta una forma recta en su mayor parte.

2. Ligeramente curvos. El filamento tiene tramos curvos de amplio radio.

3. Torcidos. Son filamentos aparentemente rectos o ligeramente curvados, pero con
puntos de inflexion pronunciados que provocan un cambio de direccion.

4. Cadenas irregulares de células. Se trata de una sucesién de células individuales
(cocos, bacilos o cocobacilos) dispuestas de forma aleatoria.

5. Enrollados. Los filamentos tienen formas muy curvas y suelen enrollarse entre si.

6. Micelial. Se observa en filamentos con ramificaciones verdaderas y dispuestas en
forma aleatoria.
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Figura 3.10 Morfologia de los filamentos presentes en un fango
activado (Parody, 1997).

Forma celular. Las células individuales de cada filamento pueden clasificarse en
las siguientes categorias: cuadradas, rectangulares, discoidales, ovales, bacilares (con
extremos redondeados) y redondas (cocos).

Dimensiones del filamento. La longitud y el ancho de los filamentos se miden con
ayuda de un micrometro ocular calibrado y se expresan en micrometros (um). La anchura
de los filamentos es una caracteristica importante, ya que su clave dicotébmica dependera
de si ésta es superior o inferior a 1 um.
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Dimensiones celulares. La longitud media y el ancho de las células de un
filamento se pueden determinar mediante mediciones sucesivas, expresandolas también
en um.

Cuando una planta de tratamiento de ARU funciona en estado estacionario, la
cadena trofica también se mantiene en un estado estacionario, con unas proporciones
relativamente constantes de cada especie. Si el sistema registra alteraciones, tales como
incrementos o disminuciones repentinas de la concentracion de DBO del afluente, o
repentinos cambios en la edad del lodo causados por una elevada purga de sélidos, la
cadena tréfica tendera a ajustarse por si misma a las nuevas condiciones.

Asimismo, el tipo de flujo hidraulico propio de la EDAR hace que el medio sea mas
homogéneo o heterogéneo (Salvadd, 1999). Un proceso de mezcla completa propicia un
sistema mas homogéneo, mientras que un reactor de flujo en pistén favorece el cambio a
medida que el liquido de mezcla avanza. Asimismo, la heterogeniedad aumenta si hay
tanques complementarios. Las variaciones diarias o estacionales también se deben tener
en cuenta. Todos estos factores condicionan la microfauna existente en un fango
activado y dificulta la formulacion de generalizaciones. En cualquier caso, el sistema
microbiologico tendra unas caracteristicas propias determinadas por el disefio de la
planta.

La evolucién temporal suele ser la siguiente. Al principio, cuando el fango activado
es joven y la DBO maxima, las bacterias se encuentran en su menor proporcién y se
observa la presencia mayoritaria de algunos tipos de protozoarios como la Sarcodina.
Este tipo de protozoario s6lo se podra observar durante la puesta en marcha de la planta,
cuando el numero de bacterias esta aumentando. La Sarcodina es posteriormente
remplazada por los protozoarios flagelados que tienen un alto grado de movilidad y son
capaces de competir por el alimento disponible, de forma mas efectiva que la Sarcodina.

La notable actividad de los flagelados, gracias a su movilidad, hace que necesiten
mucha energia para mantener una poblacion estable. Los flagelados son caracteristicos
de sistemas de fangos activados de alta carga, donde el alimento es abundante (Horan,
1993). Por otro lado, su gran movilidad también hace que no sedimenten bien y, por lo
tanto, el efluente de los sistemas de alta carga es generalmente turbio.

Los ciliados libres son el grupo de protozoarios que siguen y remplazan a los
flagelados, ya que estos organismos son capaces de sobrevivir con bajos suministros de
sustrato. Cuando estos microorganismos aparecen, nos encontramos en el momento de
maxima presencia bacteriana y de muy escasa DBO residual. Cuando el alimento se ha
practicamente terminado y nos encontramos con una edad de fango elevada, las
bacterias empiezan a ser fagocitadas por los protozoarios predominantes. En este
momento, los ciliados pedunculados y los rotiferos comienzan a predominar.

El esquema evolutivo anterior permite realizar numerosas determinaciones
complementarias en los sistemas de fangos activados, en especial en los procesos de
EBIF. Los protozoarios pueden asi servir como indicadores del estado de depuracion de
una determinada ARU, sobre todo si se trabaja a nivel de género y de especie. Este tipo
de determinaciones requiere de unas técnicas y de un entrenamiento especial para poder
llevarlo a cabo con fiabilidad (Horan, 1993).

Los protozoarios pueden ser indicadores de diversos parametros de proceso,
entre los que cabe mencionar la calidad del afluente, la calidad del efluente y la
concentracion de oxigeno disuelto del liquido de mezcla.



